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We’ve mined it, dammed it, irrigated it, developed it and 
subjected it to nuclear assault, yet the desert, somehow 
both fragile and tough manages to endure, a rugged 
old touchstone for us to measure ourselves against. 
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Meine Arbeit soll zu einem besseren Verständnis beitragen, wie sich anthropogene 
Landnutzung durch Beweidung auf die Integrität arider Savannen auswirkt. Die Land-
schaft der südlichen Kalahari wird durch ein Mosaik von Farmen mit unterschiedlicher 
historischer und aktueller Nutzungsintensität geprägt. Dieses Mosaik von Landnutzungs-
praktiken hat zu einem diversen und dynamischen räumlichen Muster der strukturellen 
Diversität der Vegetation auf einer regionalen Skala geführt. Innerhalb dieses heteroge-
nen Landnutzungsmosaiks sind Habitate von unterschiedlicher Qualität entstanden. 
Besonders problematisch sind hohe Bestockungsdichten, die weltweit zur zunehmenden 
Verbuschung von Weidelandschaften führen.  
Konsequenzen zunehmender Verbuschung wurden entlang eines Beweidungsintensi-
tätsgradienten in der südlichen Kalahari für eine Tiergruppe am Ende der Nahrungskette 
untersucht. Dafür wurde die umweltsensitive Gilde der Kleinkarnivoren als mögliche Bio-
indikatoren zu Beurteilung der Systemintegrität ausgewählt. Allerdings besteht zwischen 
der Störungen durch Beweidung und der Artenvielfalt von Kleinkarnivoren nicht unbedingt 
eine direkte kausale Beziehung und mögliche indirekte Zusammenhänge zwischen 
Beweidung, Vegetation, Beuteverfügbarkeit und Kleinkarnivoren sind komplex.  
Ziel meiner Arbeit war es, diese komplexen Beziehungen an einer Reihe aufeinander 
aufbauender Fragestellungen zu analysieren:  
1.  In welchem Ausmaß verändern unterschiedliche Beweidungsintensitäten die 
Vegetationszusammensetzung sowie die strukturelle Diversität der Vegetation? 
2.  Wie wirkt sich das aktuelle Vegetationsmosaik auf die Beuteverfügbarkeit der 
Kleinkarnivoren aus? 
3.  Welche Bedeutung und Funktion übernehmen strauchartige Vegetations-
strukturen für Kleinkarnivoren am Beispiel von Fuchsmangusten (Cynictis 
penicillata)? 
4. Welche dieser Faktoren (strukturelle Diversität der Vegetation oder 
Beuteverfügbarkeit) bestimmen die Abundanz und Diversität von 
Kleinkarnivoren? 
 
Diese Arbeit ist grundlegender Bestandteil eines umfassenden, interdisziplinären 
Projekts, zusammengesetzt aus verschiedenen Disziplinen der Biologie, Geographie, 
Bodenkunde, Sozioökonomie und der ökologischen Modellbildung (BIOTA Southern 
















Hohe Bevölkerungszuwachsraten in allen Regionen der Erde führen zu einem stetig 
ansteigenden Nutzungsdruck globaler Ressourcen aller Art und haben eine Veränderung 
der Landnutzungsstrategien zur Folge. Insbesondere in den ariden und semiariden 
Gebieten des südlichen Afrikas hat der drastische Bevölkerungsanstieg in den vergange-
nen Jahrzehnten zu einer Zunahme des Degradationsdrucks geführt (Kruger & Wohl 
1996). Die Folgen dieses Nutzungswandels sowie mögliche klimatische Änderungen 
führen zu einem langfristigen Rückgang der Biodiversität in Trockengebieten wie den 
Savannen des südlichen Afrikas (Dean & Macdonald 1994; Kruger & Wohl 1996; Jeltsch 
et al. 1997b; Jeltsch et al. 1998). In diesen Lebensräumen spielen neben den unmittelba-
ren, negativen Einflüssen von Klimawandel und den Änderungen der Landnutzung auf 
den Fortbestand von Arten, auch bisher kaum untersuchte, indirekte Einflüsse, wie der 
Veränderung von Landschaftsstrukturen auf verschiedenen räumlichen Skalen (struktu-
relle Diversität) eine entscheidende Rolle. 
Diese Landschaftsstrukturen stellen einen wichtigen Bestandteil der Biodiversität dar 
(z.B. Dean et al. 1999), auch wenn der Begriff Biodiversität häufig unzureichend als 
Artenzahl pro Fläche interpretiert wird. Tatsächlich umfasst Biodiversität aber neben den 
Artenzahlen auch die Diversität der ökologischen Strukturen, d.h. sowohl die strukturelle 
Organisation (z.B. Nahrungsnetze) als auch raum-zeitliche Strukturen (z.B. dynamische 
Landschaften) (vgl. UNEP 1992). Artendiversität und strukturelle Diversität als zentrale 
Komponenten der Biodiversität sind oft eng miteinander verknüpft. So haben erste, empi-
rische Untersuchungen gezeigt, dass in Trockensavannen die Artendiversität wesentlich 
von der strukturellen Diversität beeinflusst wird, die in diesen Systemen vor allem von der 
Baum- und Strauchvegetation geprägt ist (Milton & Dean 1995; Jeltsch et al. 1996; 
Jeltsch et al. 1998; Dean et al. 1999). Bisher wurde das hoch dynamische Muster der 
strukturellen Diversität durch ein Modell zur räumlichen Vegetationsentwicklung für die 
südliche Kalahari unter Klima- und Landnutzungseinfluss dokumentiert (Jeltsch et al. 
1996; Jeltsch et al. 1997a; Jeltsch et al. 1998; Jeltsch et al. 1999).  
Jedoch sind detaillierte Untersuchungen zu den Effekten der strukturellen Diversität auf 
die Artdiversität dringend notwendig, um die Zusammenhänge zwischen Landnutzung, 
struktureller Diversität und Artendiversität zu identifizieren. Auf dieser Basis soll auch die 
aktuelle Integrität eines Ökosystems beurteilt werden. Als ökologische Integrität wird die 
Kapazität eines Ökosystems bezeichnet, eine ausgewogene und anpassungsfähige 
Gemeinschaft aufrechtzuerhalten. Diese zeichnet sich durch eine Artenzusammen-
setzung, Diversität und funktionale Organisation aus, die mit einem ungestörten Gebiet in 
dieser Region vergleichbar ist (Karr & Dudley 1981). Diese Untersuchungen sind Voraus-
setzung, um Prognosen für zukünftige Entwicklungen zu erstellen und Hinweise für ein 
langfristiges und nachhaltiges Biodiversitätsmanagement des Lebensraums Savanne zu 
geben.  
Savannen sind von besonderem internationalem Interesse, da sie etwa 20% der 
Landoberfläche der Erde und ca. 40% der Fläche Afrikas bedecken (Scholes & Walker 
1993). Millionen von Menschen leben in diesem Ökosystem und ihre Existenz ist auf die 
Produktivität oder den Ökosystem Service (z.B. Fleischproduktion) angewiesen. Aufgrund 
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ertragsleistender Landfläche ist eine nachhaltige Nutzung nicht nur aus afrikanischer 
Sicht von fundamentaler Bedeutung, sondern von höchster Priorität des globalen 
Interesses (IUCN/UNEP/WWF 1991).  
Eine Klassifizierung der Savannen des südlichen Afrikas in aride mit 250-650mm und 
feuchte Savannen mit mehr als 650mm Jahresniederschlag basiert auf den grund-
sätzlichen Unterschieden zwischen Wasserverfügbarkeit, Nährstoffverfügbarkeit des 
Bodens sowie den biologischen Prozessen des Nährstoffkreislaufs (Huntley 1982; 
Menaut et al. 1985). Während die klimatischen und edaphischen Bedingungen die geo-
graphische Verteilung der verschiedenen Savannentypen bestimmen, wird das jeweilige 
Muster von der lokalen, historischen und aktuellen Landnutzung geprägt (Skarpe 1991).  
1.1  Die Kalahari – Vergangenheit und Heute 
Bis zum 20. Jahrhundert wurden Savannenlandschaften, wie die südliche Kalahari, die 
sich vom Nordwesten Botswanas über den Südosten Namibias bis hin zum Nordwesten 
Südafrikas erstreckt (Abb. 2), wissenschaftlich nur wenig beachtet. Eine profitable 
Nutzung des Landes mit einer Fläche von 2,5 Millionen km² schien nicht Erfolg 
versprechend bzw. ein Überleben in der Dürre eine nahezu aussichtslose Herausforde-
rung an Mensch und Tier (Coe 1998).  
Vor etwa 20.000 Jahren bewohnten kleine Gruppen von Buschmann-Gemeinschaften die 
Kalahari, noch lange vor der Ankunft der ersten Bantu-Migranten (vor 1.500 Jahren) aus 
dem Norden sowie den europäischen Kolonisten (Britisch-Betschuanaland, annektiert 
1885) (Knight & Joyce 1997). Die Bevölkerungsdichte stieg im Kgalagadi District in 
Botswana von ca. 15.351 (1964) auf 24.059 (1981) Menschen. Schätzungen für das Jahr 
2011, basierend auf den aktuellen Trends der Bevölkerungszunahme, prognostizieren 
einen Anstieg der Population auf ca. 69.668 Menschen (Central Statistics Office 1987, 
Table 9.2 in;  Thomas & Shaw 1991). Mit der Bevölkerungszunahme nahmen die großen 
Wildtierpopulationen ab und wurden durch domestizierte Weidetiere ersetzt. Durch den 
Erwerb von Farmland in der südlichen Kalahari und dem Einzäunen der Ländereien 
wurde die ursprüngliche Migration indigener Wildtiere in dieser Region unterbunden, so 
dass heutzutage vorwiegend domestizierte Tiere innerhalb von Farmen „migrieren“. Ein 
letztes Refugium für Wildtiere ist der Kgalagadi Transfrontier Park. Einzigartig für das 
südliche Afrika wird der Park zentral verwaltet, obwohl die Parkgrenzen über die Landes-
grenzen Botswanas und Südafrikas verlaufen. Ursprünglich wurde ein Teil des Gebietes 
1931 von der südafrikanischen Regierung als Kalahari Gemsbok Nationalpark ernannt 
und 1938 um 26.600 km² Land auf botswanascher Seite erweitert. (Knight & Joyce 1997) 
Viele Besucher der Kalahari erleben die aufregende Welt der Kalahari innerhalb des 
36.000 km² großen Nationalparks (Knight & Joyce 1997). Der Anblick dieser 
bezaubernden Landschaft mit den zahlreichen Antilopenarten (z.B. Oryx, Springbock, 
Kuhantilope und Gnus), den atemberaubenden Raubtieren, wie Löwe, Gepard und Leo-
pard, der überaus vielfältigen Vogelwelt, ist ein Erlebnis der besonderen Art. Das Bild, 
das sich vor den Besuchern eröffnet, ist ganz eng mit den Wurzeln der Menschheit 
verbunden: Die Entwicklung der ersten Jäger- und Sammler-Gemeinschaften hatte dort 
ihren Ursprung und erinnern an die Geschichten und Mythen der Khoisan Buschmänner.  
Vergangenheit  
Kapitel 1 . Einleitung 
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Der Name Khoisan bedeutet in der Sprache der Nama: „Mensch oder Buschbewohner“ 
(Traill 1998). Allerdings wurde er niemals von der Gruppe benutzt, sondern vom 
deutschen Zoologen und Anthropologen Leonhard Schultze (1928) vorgeschlagen. Der 
Begriff Kalahari leitet sich vom Namen des Volksstamms Kgalagadi ab, der in Zentral-
Botswana lebt (Degré et al. 1989). Über die Bedeutung des Wortes Kalahari  sind 
verschiedene Möglichkeiten der Interpretation entstanden, wie zum Beispiel Wildnis, 
durstiges Land oder ausgedorrtes Land. In der Setswana Sprache bedeutet es immer 
trocken.  
Eine solch romantische Reise in die Vergangenheit ist allerdings nur von kurzer Dauer. 
Obwohl die Kalahari immer noch als eine der letzten Wildnisse Afrikas gilt und möglicher-
weise eine der größten ungestörten Savannen Afrikas ist (Edward & Werger, 1972; 
Dawson & Butynski, 1975), wird die Dynamik der ökologischen Prozesse heutzutage 
durch zwei wesentliche Faktoren, die von globaler Bedeutung sind, bestimmt: Klima-
wandel und Landnutzung. Die Auswirkungen von Landnutzung durch Beweidung sind 
Untersuchungsschwerpunkt dieser Arbeit. 
Kommerzielle Rinder-, Schaf- und Ziegenhaltungen haben einen wesentlichen Einfluss 
auf das Landschaftsmuster der südlichen Kalahari und auf die Integrität des Savannen-
systems (Skarpe 1986; David et al. 1991; Van Rooyen et al. 1991; Jeltsch et al. 1997b; 
Tews et al. 2004b). Geprägt wird das Landschafts- und Landnutzungsmuster durch ein 
Mosaik von Farmen und anderen Landnutzungseinheiten (z.B. privaten Naturreservaten), 
die sich in ihrer historischen und aktuellen Nutzung unterscheiden.  
1.2 Problemstellung 
Das Mosaik dieser unterschiedlichen Landnutzungspraktiken hat zu einem diversen und 
dynamischen räumlichen Muster der strukturellen Diversität der Vegetation auf einer 
regionalen Skala geführt, mit Habitaten von heterogener Qualität (Skarpe 1986; Van 
Rooyen et al. 1991; Jeltsch et al. 1997a; Hoffmann 2001; Zimmermann 2001). 
Populationsbiologische Prozesse wie Migration, wurden von diesen Mustern in 
unterschiedlicher Weise und auf verschiedenen räumlichen Skalen geprägt und beein-
flusst: Normalerweise erfolgt die Ausbreitung von Arten auf wesentlich größeren Skalen 
als Bewegungen innerhalb von Territorien oder Aktionsräumen. Um ein neues Habitat zu 
finden, muss ein sich ausbreitendes Individuum gegebenenfalls auch ungeeignete Habi-
tate überwinden. Aus diesem Grund wirkt die Landschaftsmatrix als Migrationsfilter (Van-
dermeer & Carvajal 2001). Landschaftsstrukturen beeinflussen daher die Ausbreitung auf 
größeren räumlichen Skalen. Dies könnte ebenfalls von großer Bedeutung für die 
Wiederbesiedlung oder den Erhalt von Subpopulationen in Habitaten mit niedriger Quali-
tät sein. Degradierte Farmen beispielsweise, die sich in einem Prozess der Wiederher-
stellung ursprünglicher Bedingungen befinden, könnten möglicherweise von vitaleren 
Nachbarpopulationen wiederbesiedelt werden. Auch das Überleben lokaler Populatio- 
nen auf einer Farm, die unter einem hohen Weidedruck leidet, könnte vom Input und der 
Immigration benachbarter Flächen gewährleistet werden. Dieser sogenannte „rescue-
effect“, beschrieben in der Metapopulationstheorie (sensu Hanski 1999), oder einer 
einseitigen „source-sink dynamic“ hängt von der lokalen Dynamik auf einzelnen Land-
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auf der Landschaftsebene miteinander verbinden, und dem spezifischen räumlichen 
Muster und der Größe der unterschiedlich genutzten Landnutzungseinheiten ab. 
Ein aktuelles Beispiel für Auswirkungen von Landnutzung auf die Biodiversität in der 
südlichen Kalahari ist der dramatische Anstieg der Feuerholzentnahme und der Holz-
kohleproduktion während der letzten Dekaden. Beide Faktoren sind dafür verantwortlich, 
dass die Baumpopulationen in dieser Region regelrecht gefährdet sind (Anderson & 
Anderson 2001; Liversidge 2001; Raliselo 2002). Dabei sind große, einzeln stehende 
Bäume, wie Acacia erioloba beispielsweise, buchstäbliche „hotspots“ der Artendiversität 
(Milton & Dean 1995; Jeltsch et al. 1998; Dean et al. 1999; Hoffmann 2001; Zimmermann 
2001; Günther 2002; Wichmann 2002). Bäume als zentraler Bestandteil der strukturellen 
Diversität in diesem System (Leistner 1967) übernehmen eine Rolle als Schlüsselstruktur 
(Milton & Dean 1995; Tews et al. 2004a). Sie sind Nistplatz für zahlreiche Vogelarten, wie 
den in großen Kolonien brütenden Siedelwebern (Maclean 1973) und Lebensraum für 
den fast ausschließlich auf Bäumen lebenden Baumskink Mabuya spilogaster (Huey & 
Pianka 1977; Melzheimer 2003). Als einzige große Schattenspender harren sowohl Wild- 
als auch Haustiere während der Mittagshitze unter den alten Akazien aus. Durch den Kot 
der ruhenden Tiere wird das Nährstoffangebot im Boden enorm verbessert und bietet 
dadurch optimale Bedingungen zur Keimung von Pflanzenarten (Hoffmann 2001). Die 
Etablierung der jungen Keimlinge erfolgt dann im Schutz der Schatten spendenden 
Akazie (Zimmermann 2001). 
Neben Bäumen spielen auch Sträucher wie Acacia hebeclada und Lycium spp. in 
Trockenflussnähe sowie Acacia mellifera und Rhigozum trichotomum in Dünengebieten 
eine wichtige strukturbildende Rolle. Aus Sicht des Weidemanagements wird Ver-
buschung in der Regel negativ beurteilt, da sie die Bestockungskapazität des Weidelands 
verringern (Tainton 1999). Eine mögliche Reduktion der Kapazität ist ein bedeutender 
Sachverhalt, bei dem Rangeland-Manager zwischen einem maximalen Ertrag und dem 
negativen Langzeiteffekt von Überbeweidung abwägen müssen. Dies gilt trotz der 
Tatsache, dass besonders im Frühjahr die Blüten, Triebe sowie später Samen und 
Früchte der Sträucher eine wichtige Nahrungsquelle für Antilopen und domestizierte 
Weidetiere (vor allem Ziegen) bilden (Bergström 1992). Darüber hinaus wird eine 
mögliche Bedeutung von Strauchstrukturen für die Artenvielfalt tierischer Organismen als 
wesentlicher Bestandteil für die Erhaltung eines dynamischen Savannensystems nicht 
berücksichtigt. 
Bisherige Forschungsschwerpunkte zahlreicher Studien in verschiedenen Ökosystemen 
untersuchten den Einfluss von Landnutzung, insbesondere der Beweidung auf die Diver-
sität von Pflanzen (z.B. Skarpe 1986; Skarpe 1990; Skarpe 1991; Higgings et al. 1999; 
Tainton 1999). Dagegen wurden mögliche Auswirkungen auf die zoologische Artenvielfalt 
in verhältnismäßig wenigen Studien erforscht (vgl. Tews et al. 2004a): In diesem Zu-
sammenhang wurden bisher etwa nur die Hälfte der zoologischen Untersuchungen in 
Waldsystemen durchgeführt (49%) mit einem Focus auf Vögel als Beispielorganismen. 
Dagegen fanden besorgniserregend wenige Studien (11%) in Prärie-, Steppen- oder 
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Aufgrund der besonderen internationalen Bedeutung des Ökosystem Service von Savan-
nen und der Notwendigkeit, Wissenslücken zwischen anthropogener Landnutzung und 
zoologischer Artenvielfalt zu schließen, untersucht meine Arbeit die Auswirkungen von 
Beweidung auf mögliche Veränderungen der Abundanz- und Diversitätsmuster einer 
Tiergilde am Ende der Nahrungskette. Als Focusorganismen für die Untersuchungen in 
der ariden Savanne der südlichen Kalahari wurden die Gilde der Kleinkarnivoren 
ausgewählt. 
Der Vorteil, eine Gilde zu untersuchen, besteht darin, dass eine Artengemeinschaft sehr 
differenziert auf Störungen reagieren kann. Einzelarten hingegen können auf Umwelt-
änderungen mit maximal drei verschiedenen Möglichkeiten reagieren: 1. kein Effekt,   
2. negativ und 3. positiv. Dagegen kann jede einzelne Art der Gilde auf unterschiedliche 
Weise diese drei Reaktionen zeigen, so dass die Summe der potentiellen Möglichkeiten 
einer Gilde die einer Einzelart um ein Vielfaches übersteigt.  
In den ariden Gebieten des südlichen Afrikas liegen für die meisten Arten der Gilde 
bislang nur Daten zur Verbreitung vor (Skinner & Smithers 1990; Smithers 2000). Pilot-
untersuchungen in der südlichen Kalahari haben gezeigt, dass die Gilde der Klein-
karnivoren hauptsächlich aus Viverriden (Fuchsmanguste, Cynictis penicillata; Schlank-
manguste, Galerella sanguinea; Erdmännchen, Suricata suricatta, Ginsterkatze, Genetta 
genetta), Musteliden (Zorilla, Ictonyx striatus) Caniden (Kapfuchs, Vulpes chacma; 
Löffelhund,  Otocyon megalotis; Schabrackenschakal, Canis mesomelas) und Feliden 
(Afrikanische Wildkatze, Felis libyca; Schwarzfußkatze, Felis nigripes) besteht (pers. 
comm. Rasa 2000). Mit Ausnahme von Cynictis (Zumpt 1969; Herzig-Straschil 1977; Du 
Toit 1980; Lynch 1980; Earlé 1981; Wenhold 1990; Rasa et al. 1992; Cavallini 1993a; 
Cavallini 1993b; Wenhold & Rasa 1994; Van Vuuren & Robinson 1997; Nel & Kok 1999) 
und  Suricata (Lynch 1980; Doolan & MacDonald 1996; Doolan & MacDonald 1999; 
Clutton-Brock et al. 1999a; Clutton-Brock et al. 1999b) ist wenig über die Biologie dieser 
Arten bekannt. 
Am Ende der Nahrungskette spielen Kleinkarnivoren eine wichtige funktionale Bedeutung 
in den Nahrungsnetzen arider Ökosysteme. Für die Kalahari liegen allerdings nur spär-
liche Informationen zum Beutespektrum vor (Doolan & MacDonald 1996). Studien aus 
anderen südafrikanischen Gebieten zeigen, dass die Nahrung hauptsächlich aus Nage-
tieren und Insekten besteht (Termiten, Käfer, wurzelfressenden Käferlarven der Melolon-
thiden und Tenebrioniden und Orthopteren) (Lynch 1980; Skinner & Smithers 1990; Rasa 
et al. 1992). Fast alle dieser Insekten werden als Weideschädlinge eingestuft (Scholes & 
Walker 1993). Basierend auf den Grundlagenkenntnissen zur Biologie der Arten können 
mögliche Zusammenhänge zwischen Verbreitung, Landschaftsstruktur und anthropo-
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Hauptziel meiner Arbeit ist es, den Einfluss unterschiedlicher Beweidungsintensitäten auf 
die Abundanz- und Diversitätsmuster der Kleinkarnivorengilde in der südlichen Kalahari 
zu untersuchen. Zwischen Störungen durch Beweidung und der Diversitätsmuster der 
Kleinkarnivorengemeinschaft besteht keine direkte kausale Beziehung. Mögliche 
indirekte kausale Zusammenhänge zwischen Beweidung, Vegetationsmuster, Beutever-
fügbarkeit und Diversität der Kleinkarnivorengilde sind komplex (Abb. 1). Zur Beantwort-
ung meiner Fragestellung werden diese Zusammenhänge an einer Reihe aufeinander 




Abbildung 1:  Kausale Zusammenhänge der wesentlichen Prozessschritte zwischen Landnutzung und Diver-
sität der Kleinkarnivorengilde (Erläuterungen siehe Hypothesen). 
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Die Auswirkungen historischer und aktueller Beweidung (Landnutzungsmosaik) 
verändern direkt die Vegetation. Dabei modifizieren Weidetierart und Bestockungsinten-
sität in charakteristischer Art und Weise die Pflanzenbiomasse der verschiedenen Arten 
und führen dadurch zu Veränderungen der Vegetationszusammensetzung und -struktu-
ren sowie der Habitatheterogenität (1). Das Ergebnis dieser Änderungen wird sich im 
aktuellen Vegetationsmuster widerspiegeln, das wiederum direkt die Beuteverfügbarkeit 
der Kleinkarnivoren (2) sowie ihre Habitatnutzung beeinflusst (3). Es ist zu erwarten, dass 
sich diese drei Faktoren hauptsächlich auf die Populationsdynamik der Kleinkarnivoren 
auswirken und somit die Abundanz der einzelnen Arten sowie die Diversität der gesam-
ten Gilde bestimmen (4). 
Die Ergebnisse der Überprüfung dieser kausalen Beziehungen werden in 4 Kapiteln 
detailliert dargestellt. 
1.4 Gliederung  der  Arbeit 
Der erste Schritt zur Beantwortung des Projektziels wird in Kapitel 2 untersucht: Welchen 
Einfluss haben unterschiedliche Beweidungsintensitäten auf die strukturelle Diversität der 
Vegetation? Diese Ergebnisse sind notwendige Grundlage für die folgenden Untersu-
chungen der Abundanz- und Diversitätsmuster der Kleinkarnivorengilde. 
Die Auswirkungen von Landnutzung auf eine wichtige Beutetiergruppe (Nagetiere) der 
Kleinkarnivoren ist Schwerpunkt des dritten Kapitels. Am Beispiel der Nagetiergemein-
schaft wird hier außerdem die Bedeutung der räumlichen Skala für ökologische 
Fragestellungen untersucht und diskutiert.  
Kapitel 4 erklärt die Bedeutung und Funktionen strauchartiger Vegetationsstrukturen für 
den Erhalt der Diversität der Kleinkarnivorengilde am Beispiel des Reproduktionserfolgs 
von tagaktiven Fuchsmangusten.  
Die Synthese der Auswirkungen von Beweidung spiegelt sich im Abundanz- und Diver-
sitätsmuster der gesamten Gilde wider (Kapitel 5). Hier wird analysiert, welche der zwei 
Faktoren (strukturelle Diversität oder Nahrungsverfügbarkeit) maßgeblich für die Entste-
hung dieser Muster verantwortlich sind. Darüber hinaus wird über die Synthese aller 
Untersuchungsergebnisse die aktuelle Systemintegrität der südlichen Kalahari beurteilt. 
In Kapitel 6 wird das Fazit der Studie für den Naturschutz gezogen. 
Zentrale 
Hypothesen  





Das zentrale Untersuchungsgebiet liegt im südafrikanischen Teil der süd-westlichen 
Kalahari nahe den Grenzen nach Botswana und Namibia. Es erstreckt sich über eine 
Fläche von 20km (OW) x 50km (NS), südlich des Kgalagadi Transfrontier Park (Twee 
Rivieren) entlang des Nossob Flusses Richtung Upington (26°15’S, 20°35’O, Abb. 2). Für 
dieses Gebiet wurden zwei unterschiedliche Landschafts- und Landnutzungssysteme 
identifiziert: (i) nicht kommerziell genutzte Farmen mit einer Größe von 2000 bis 4000 ha, 
die sowohl domestizierte Weidetiere als auch Wildtiere halten (Miers Gebiet, zwischen 
Twee Rivieren und Askham) und (ii) kommerzielle Farmen zur Fleischproduktion von 
Rindern und Schafen mit einer Größe von 10.000 bis 20.000 Hektar (südlich von 
Askham). 
 
Abbildung 2:  Zentrales Untersuchungsgebiet in der südwestlichen Kalahari sowie der ausgewählten Untersu-
chungsflächen (Rooivaal (1), Alpha (2), Bloukrans (3), Miershoop Pan (4), Lena (5)). Klassifizi-
erung der beiden Landnutzungssysteme (i) nicht kommerzielle Farmen (gemischte Beweidung) 
und (ii) kommerzielle Farmen für Fleischproduktion (Rinder- und Schafbeweidung,).  
Eine der ersten Klassifikationen der Vegetation Afrikas wurde 1872 von Grisebach 
(Werger 1973; Werger 1978) vorgenommen, der den Kontinent in fünf floristisch-physiog-
nomische Regionen unterteilte. Die Vegetation der südwestlichen Kalahari wird als 
westliche Form des Kalahari thornveld beschrieben – eine sehr offene Savanne mit 
einzelnen Bäumen (Acacia erioloba, A. haematoxylon, Boscia albitrunca) innerhalb einer 
Matrix von Sträuchern (A. mellifera, A. hebeclada, Rhigozum trichotomum, Monechma 
spp.) und Gräsern (Schmidtia kalahariensis, Stipagrostis spp. und Eragrostis spp.). Geo-
phyten und Annuelle vervollständigen die Vegetation in feuchten Jahren (Van Rooyen & 
Van Rooyen 1998; Van Rooyen 2001). 
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Der Jahresniederschlag liegt im Bereich von 150 mm bis 350 mm und fällt hauptsächlich 
während Gewitterstürmen im mittleren bis späten Sommer zwischen Januar bis März. Die 
Monatsmittel der minimalen und maximalen Lufttemperaturen liegen im benachbarten 
Twee Rivieren zwischen 19,5 °C und 37,4°C, mit Maximaltemperaturen von bis zu 45,5°C 
im Januar und niedrigsten Temperaturwerten von bis zu -10,3°C im Juli (Van Rooyen et 
al. 1990). Obwohl die süd-westliche Kalahari normalerweise als aride Savanne bezeich-
net wird, ist sie gelegentlich als Wüste beschrieben worden. McGinnies et al. (1968) in 
(Cloudsley-Thompson 1991) klassifizieren die Wüsten der Erde gemäß des mittleren 
Jahresniederschlags in extrem aride (weniger als 100mm), aride (60 bis 250mm) und 
semiaride (150 bis 500mm) Wüsten. Nach dieser Klassifikation würde das zentrale 
Untersuchungsgebiet als semiaride Wüste gelten. Hier wird offensichtlich, dass eine 
Überlappung der aktuellen Klassifikation von Wüsten und Savannen hinsichtlich der 
Terminologien und des Regenfalls besteht. 
2.2 Untersuchungsflächen 
Für detaillierte Untersuchungen wurden fünf Flächen (Farmen) mit unterschiedlicher 
historischer und aktueller Nutzungsintensität ausgewählt. Alle Gebiete wurden während 
der letzten Dekade kontinuierlich beweidet und zeigen typische Vegetationsmuster, die 
durch niedrige, mittlere und hohe Beweidungsintensität hervorgerufen wurden. Trotz 
unterschiedlicher Nutzung zeigen die Flächen die charakteristischen Biomcharakteristika 
der südlichen Kalahari. Eine Übersicht der Untersuchungsflächen und ihrer Nutzung ist in 
Tabelle 1 dargestellt.  
Tabelle 1:  Übersicht der Untersuchungsflächen (Flächengröße, Weidetierart und –intensität). 



























































































































Roivaal (1)  3.500  2,58    1,20 3,34 2,00 0,17 0,14   0,00 0,57 0,00 0,00 0,00
Alpha (2)  3.500 3,47    0,00 0,00 0,00 0,00 0,00   1,00 18,57 2,14 0,51 0,20
Bloukrans (3)  12.000  4,17    2,08 8,33 0,00 0,00 0,08   0,23 3,75 0,27 0,00 0,00
Miershoop Pan (4)  10.000 4,32    3,50 0,00 0,00 0,00 0,08   0,00 3,50 0,75 0,00 0,00
Lena (5)  2.375 5,68    2,53 12,63 3,58 0,08 0,08   0,00 1,89 0,00 0,00 0,00
*
) LSU = large stock units/ Großvieheinheiten 
Ein von der Tierart unabhängiges Maß, um die Intensität der Beweidung auf einer Fläche 
zu quantifizieren, ist die Anzahl von Großvieheinheiten pro 100 Hektar. Basierend auf der 
Korrelation zwischen täglicher Nahrungsaufnahme und mittlerem Körpergewicht für 
Haus- und Wildtiere erfolgt eine Umrechnung in so genannte large stock units (LSU) 
(Dean & Macdonald 1994). Als Referenzmaß für eine LSU wurde ein Rind mit einem 
Gewicht von 420kg festgelegt (vgl. Dean & Macdonald 1994). Eine LSU, gemessen in 
„Springböcken“ beispielsweise, würde ca. 10 Tieren entsprechen oder etwa 4 Strauße 
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eine Weidelandkapazität (carrying capacity) zwischen 2,9 und 6,6 LSU/ 100ha empfohlen 
(Tainton 1999). Die Intensität der Beweidung der Untersuchungsgebiete liegt innerhalb 
dieser Richtlinie und steigt von 2,58 LSU/ 100ha (Farm 1) über 3,47 LSU/ 100ha (Farm 
2), 4,17 LSU/ 100ha (Farm 3) und 4,32 LSU/ 100ha (Farm 4) bis hin zu 5,68 LSU/ 100ha 






















Abbildung 3:  Bestockungsdichte der fünf Untersuchungsfarmen (LSU = large stock units/ Großvieheinheiten). 
Detaillierte Analysen wurden auf den Farmen Lena (5), Bloukrans (3), Alpha (2) und Rooivaal 
(1) durchgeführt. Für Miershoop Pan (4) erfolgten eine Vegetationskartierung, die Bestimmung 
der Abundanz und Diversität der Kleinkarnivoren sowie ihrer Beuteverfügbarkeit für das Jahr 
2001. 
Die 3.500 Hektar große Farm Rooivaal (1) grenzt direkt in nördlicher Richtung an Alpha 
an. Das Ehepaar Naas und Alida Mouton lebte bis Ende 2002 vom Handel mit Rindern, 
Schafen und Ziegen. Anfang 2003 verkauften sie bis auf 20 Schafe und Ziegen,   
5 Pferden und 6 Esel sämtliche Tiere, um einen Tourismusbetrieb aufzubauen. Typisch 
für flussbettangrenzende Farmen, befinden sich Wohnhaus, Viehunterstand und einzige 
Wasserstelle in unmittelbarer Nähe zueinander. Schafe und Ziegen wurden traditionell 
jeden Tag auf diesem Viehunterstand zusammengetrieben, um sie vor Prädation durch 
wildernde Hunde, Schakale und anderen Raubtieren zu schützen. Die Position von ein-
zigem Wasserloch und Viehunterstand sind dafür verantwortlich, dass das unmittelbar 
angrenzende Gebiet im höchsten Maße degradiert ist. Außerdem hatte dieses 
Managementsystem zur Folge, dass ein Weidegradient von West nach Ost durch die 
Farm verläuft, mit zunehmender Degradation in Richtung Flussbett (Kapitel 2). 
Die Nachbarfarm Alpha (2) wurde bis vor 8 Jahren kommerziell als Rinderfarm genutzt. 
Heute enthält das private Naturschutzgebiet Kalahari Trails (Alpha) nur noch indigene 
Wildtierpopulationen. Die ehemaligen Zäune der Rinderkoppeln wurden entfernt, so dass 
nun eine Gesamtfläche von 3.500 Hektar (5x7km) den Tieren zur Verfügung steht. Zur 
Versorgung der Tiere wurden vier künstliche Wasserstellen eingerichtet. Im Osten grenzt 
die Farm an das Flussbett des Nossob Riviers an, durch den die einzige 
Versorgungsstraße in diesem Gebiet führt. 
Bloukrans (3), mit 12.000 Hektar Fläche wurde seit drei Dekaden kommerziell mit 
Rindern beweidet. Aufgrund eines Besitzerwechsels wurde die Farm zwischen 1988 und 
1992 nicht genutzt. Seit 1993 wird sie wieder kontinuierlich mit Rindern und Schafen 
Beschreibung  
der Farmen  
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bewirtschaftet und befindet sich im Familienbetrieb der Fouriers. Die Farm ist in 25 
Koppeln mit jeweils ca. 400-500 Hektar unterteilt. Jede Koppel ist mit einer künstlichen 
Wasserstelle ausgestattet. 
Die ehemalige Rinderfarm Miershoop Pan (4) wurde gemeinsam mit anderen Farmen 
zwischen 1999 und 2000 von der südafrikanischen Regierung aufgekauft. 10.000 Hektar 
dieser Farm wurden im Jahr 2000 offiziell der Khomani-San-Buschmanngemeinschaft 
übereignet. Im selben Jahr wurden die Rinder verkauft und nach Rücksprache mit den 
Khomani-San, mit indigenen Wildtierpopulationen bestockt. Bis einschließlich 1999 
weideten Rinder auf ca. 10 Koppeln mit jeweils 500-1500 Hektar, von denen ein Großteil 
über künstliche Wasserstellen verfügte. Bedauerlicherweise wurde der Tierbestand bis 
auf wenige Individuen im Winter 2001 durch Wilderei dezimiert, so dass detaillierte 
Untersuchungen zur Beuteverfügbarkeit nicht durchgeführt wurden. 
Farm Lena (5) wird seit mehr als 10 Jahren von Lena Schneiders und ihrem Sohn Heini 
bewirtschaftet. Auf der ebenfalls traditionell bewirtschafteten Farm befindet sich lediglich 
eine Wasserstelle. Mit 5,68 LSU/ 100 Hektar ist der Beweidungsdruck auf dieser Fläche 
am höchsten. 
2.3 Versuchsdesign 
Da Auswirkungen von Landnutzung auf die strukturelle Diversität in ariden Gebieten 
frühestens nach einer Dekade zu erkennen sind (Jeltsch et al. 1997a), wurde ein space 
for time Ansatz (Raum für Zeit) gewählt. Dieser Ansatz wird seit langem zur Beantwor-
tung ökologischer Fragestellungen genutzt (Picket 1989) und findet ganz aktuell vor allem 
in der Klimaforschung Anwendung, bei dem zum Beispiel der NDVI (Vegetationsindex) 
von Gebieten (space) entlang eines Klimagradienten untereinander verglichen wird, um 
potentielle Auswirkungen von Klimawandel (time) zu prognostizieren (z.B. Foster et al. 
2003; Weltzin et al. 2003). Aufgrund dieser Annahme kann die Entstehung aktueller 
Muster und die Entwicklung zukünftiger Muster prognostiziert werden. Außerdem können 
dadurch ansonsten kostspielige und mehrere Dekaden andauernde Zeitreihen reduziert 
werden.  
Dazu wurden in dieser Untersuchung Flächen untereinander verglichen, die aufgrund der 
unterschiedlichen Landnutzungsintensität einen Gradienten des Beweidungsdrucks über 
mehrere Jahrzehnte simulieren und sich dazu eignen, die Auswirkungen unterschied-
licher Beweidungsintensitäten auf die Diversität des Lebensraums zu erforschen,  
Für sämtliche Untersuchungen wurde ein einheitliches Blockdesign gewählt. Ziel war es 
zum einen, mögliche skalenabhängige Effekte durch den Vergleich verschieden großer 
Untersuchungsflächen zu ermitteln und zum anderen, mögliche Unterschiede der Abun-
danz und Diversität innerhalb der Farmen aufzudecken, die gegebenenfalls durch die 
zunehmende Entfernung zum Flussbett entstanden sind. Dafür wurden jeweils vier 
benachbarte Blöcke auf den fünf Untersuchungsflächen (Farmen) eingerichtet (Abb. 4). 
Die Position der Blöcke erfolgte entlang eines Transekts, das sich vom Flussbett des 
Nossobs in Richtung Nordwesten erstreckte. Eine Ausnahme stellt Farm 3 dar, deren 
Fläche nicht direkt an das Flussbett angrenzt. Für die Anordnung der Blöcke war hier die  
 
Space for time 
Ansatz 
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Himmelsrichtung maßgebend. Die geographischen Koordinaten zur Bestimmung der 
Position innerhalb eines Blocks für die verschiedenen Methoden der Stichprobennahmen 
wurde zufällig von Excel generiert und mit einem Garmin 12 GPS System aufgesucht.  
Methoden der Probennahme, sowie Durchführung der unterschiedlichen Untersuchungen 
und die statistische Auswertung der Ergebnisse werden im Detail in den jeweiligen Kapi-
teln beschrieben.  
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In ariden Savannen führt anthropogene Landnutzung insbesondere durch intensive 
Beweidung domestizierter Weidetiere zu einer dauerhaften Veränderung der strukturellen 
Diversität der Vegetation. Augenscheinliche Effekte intensiver Beweidung sind häufig in 
der zunehmenden Verbuschung von Weideland zu erkennen. Weniger offensichtlich 
dagegen ist die damit verbundene Bedrohung der zoologischen Artenvielfalt. Vorausset-
zung für ein Verständnis dieser Bedrohung ist es, zunächst die Auswirkungen 
unterschiedlicher Intensität der Beweidungen auf die Vegetationsmuster aufzuzeigen. 
Ziel dieses Untersuchungsschwerpunkts war es daher, die Auswirkungen von Beweidung 
auf die Vegetation im ariden Savannensystem der südlichen Kalahari zu erfassen. Dazu 
habe ich die Effekte unterschiedlicher Bestockungsdichten auf die Vegetationszusam-
mensetzung und die strukturelle Diversität der Vegetation entlang eines Intensität der 
Beweidungsgradienten analysiert.  
Meine Ergebnisse zeigen, dass eine Steigerung der Intensität der Beweidung deutliche 
Veränderungen der Vegetationszusammensetzung und –struktur zur Folge hatten. Stei-
gender Beweidungsdruck führte zu einer Zunahme des Anteils von Sträuchern und einer 
Abnahme des Grasanteils an der Vegetationsbedeckung. Eine derartige Veränderung 
aufgrund eines Intensität der Beweidungsgradienten wurde auch innerhalb einzelner 
Farmen mit nur einer artifiziellen Wasserstelle zur Versorgung der Weidetiere festgestellt. 
Die Heterogenität des Habitats, gemessen in Anzahl von Strauchpatches (Ø>4m) pro 
Hektar, zeigte einen unimodalen Verlauf bei steigender Strauchbedeckung und damit 
auch bei steigender Intensität der Beweidung mit maximaler Heterogenität bei einer 
Strauchbedeckung von 20%. Für die fünf Untersuchungsfarmen wurden anhand der 
Verteilung der Strauchstrukturen in bestimmten Größenklassen Hinweise auf vergangene 
Intensität der Beweidungen der letzten 100 Jahre gewonnen. Dies ist eine besonders  
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wertvolle Information zur Einschätzung, ob der gegenwärtige Vegetationszustand einer 
Farm durch die in der Regel nur für die letzten ca. 15 Jahre gut dokumentierten 
Bestockungsdichte zu erklären ist. Oder ob die Intensität der Beweidung weiter zurück-
liegender Jahre, dessen Informationsqualität mit zunehmender Vergangenheit sinkt, 
durch eine niedrigere bzw. höhere Intensität die aktuelle Vegetation mitprägte. So war die 
Intensität der Beweidung von zwei Farmen vor ca. 25 bis 50 Jahren deutlich höher als 
ihre aktuelle. 
Die Schlussfolgerung meiner Ergebnisse ist, dass durch historische und aktuelle Bewei-
dung verursachte Veränderungen der strukturellen Diversität der Vegetation sich eben-
falls auf die gegenwärtige Artenzusammensetzung von Tiergemeinschaften in ariden 
Savannensystemen auswirken werden. Dabei sind unmittelbare Effekte für Tierarten zu 
erwarten, die sich direkt von der Vegetation ernähren und indirekte Effekte für Arten am 









Schon Ende des 19. Jahrhunderts wurde vor einer dramatischen Minderung der Weide-
landqualität durch Rinderüberbeweidung in den USA gewarnt (Bentley 1898 in Lovich 
1999). In seinem Bericht fasst er zusammen, dass Weidegebiete nahezu ruiniert sind und 
falls sie nicht erneuert werden, die Hoffnung auf eine dauerhafte Verbesserung 
schwindet.  
In Südafrika bedecken Farmen etwa 68% der Landoberfläche (Directorate of Agricultural 
Information 1991). Obwohl ihre erwirtschafteten Erträge lediglich 2% zum 
Bruttoinlandsprodukt beitragen und davon nur etwa 1 Million Menschen der 45 Millionen 
Südafrikaner leben, versorgen Farmen den Großteil des lokalen Bedarfs an Fleisch und 
Wolle. Etwa 50% des Farmlandes wird kommerziell bewirtschaftet. Hinzu kommt noch 
eine Fläche von etwa 15% kommunalen Weidelandes (Boonzair et al. 1990), dessen 
Erträge etwa 30% der südafrikanischen Bevölkerung ernähren (Directorate of Agricultural 
Information 1991). Aus diesen Gründen ist die Weidekapazität des Farmlandes nicht nur 
von besonderer Bedeutung, sondern Existenzgrundlage für mehrere Millionen Menschen. 
Eine Zerstörung oder ein funktionell irreversibler Rückgang der Weidelandproduktivität 
hätte ernste soziale und ökonomische Folgen für Südafrika (Milton & Dean 1995b).  
Augenscheinliche Effekte intensiver Beweidung semiarider Gebiete sind in der zuneh-
menden Verbuschung des Weidelands zu erkennen (Van Vegten 1983; Skarpe 1986; 
Skarpe 1990; Belsky 1990; Dean & Macdonald 1994; Jeltsch et al. 1997a; Jeltsch et al. 
1997b; Weber & Jeltsch 2000; Van Auken 2000; Dahlberg 2000; Roques et al. 2001). 
Durch die Nahrungsaufnahme der Weidetiere wird direkt die Grasbiomasse reduziert (i), 
infolgedessen die Wasser- und Nährstoffverfügbarkeit für Sträucher und Bäume be-
günstigt (ii), sowie die Wahrscheinlichkeit und Frequenz von Buschfeuern verringert (iii) 
(Skarpe 1990). Die Summe dieser drei Faktoren fördert die Etablierung von holziger 
Vegetation (Jeltsch et al. 1997a). Grundlage für die Verbuschungstheorie ist die unter-
schiedliche Ressourcennutzung von Gräsern und Sträuchern (Walter & Volk 1954; Noy-
Meir 1982), da Sträucher, insbesondere Keimlinge, hinsichtlich der Wasserverfügbarkeit 
in der oberen Bodenschicht von Gräsern auskonkurriert werden. Das verbleibende 
Wasser, das die unteren Schichten erreicht, kann dort ausschließlich von Sträuchern und 
Bäumen genutzt werden. Wird die Grasmatrix z.B. durch Beweidung gestört, steigt die 
Wasserverfügbarkeit für die tiefer wurzelnden Arten der holzigen Vegetation und deren 
Keimlinge (Ludwig & Tongway 1995; Candell et al. 1996; Jackson et al. 1996). Lang-
fristige Überbeweidung führt schließlich zur nachhaltigen Verbuschung und Degradation 
der Landschaft (z.B.Skarpe 1991; Jeltsch et al. 1997a).  
Weniger offensichtlich ist die damit verbundene Bedrohung für die Artenvielfalt von über-
weidetem Farmland. So wird der drastische Anstieg der Besatzdichten domestizierter 
Weidetiere (>50% in den letzten 100 Jahren) in der südafrikanischen Karoo als Grund für 
die Degradation und den Rückgang der zoologischen Diversität dieses Bioms gehandelt 
(Davis & Heywood 1994; Seymour & Dean 1999). Ein deutlicher Rückgang wurde auch in 
anderen semiariden Weidegebieten festgestellt (z.B. Fleischner 1994; Brussard et al. 
1994; Brown & McDonald 1995; Hobbs 1996; Meik et al. 2002). Jedoch herrscht noch  
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keine Klarheit darüber, bei welchen Besatzdichten eine zu hohe Intensität der Beweidung 
auftritt (Seymour & Dean 1999), die diesen Rückgang auslöst. 
Allerdings werden auch positive Effekte von Beweidung auf Weideland diskutiert: Zum 
Beispiel tragen Weidetiere zur Verbreitung von Samen sowie der Produktion von Nähr-
stoffen (Exkremente) bei (Archer & Smeins 1991), die optimale Bedingungen zur 
Keimung bieten (Tews et al. 2004b). Außerdem stimuliert prinzipiell der Akt des Weidens 
das Pflanzenwachstum insbesondere auch bei Gräsern (Savory 1988).  
Durch Überbeweidung nimmt nicht nur der Anteil der holzigen Vegetation zu, sondern es 
verändert sich gleichzeitig die komplette Vegetationszusammensetzung und –struktur 
(Higgings et al. 1999). Solche Veränderungen der strukturellen Diversität der Vegetation, 
die in der südlichen Kalahari von großen Akazien in Trockenflussnähe und strauchiger 
Vegetation zwischen den Dünentälern geprägt ist (Leistner 1967), beeinflussen die 
Habitatheterogenität und somit die Verfügbarkeit artspezifischer Nischen. Nach der 
Habitat-Heterogenitäts-Hypothese (Simpson 1949; Mac Arthur & Wilson 1967) besteht 
ein positiver Zusammenhang zwischen der Komplexität eines Habitats und der Arten-
diversität. Je heterogener das Habitat, desto mehr Möglichkeiten entstehen, Umwelt-
ressourcen auszunutzen, was zu einem Anstieg der Artenvielfalt führt. Charakteristisch 
für ein komplexes Habitat sind zahlreiche und diverse vertikale Schichten (z.B. der Vege-
tation), während einfache Habitate sich durch geringere und weniger diverse vertikale 
Schichten auszeichnen (August 1983). Die Heterogenität oder patchiness beschreibt die 
horizontale Variation eines Habitats. Eine kleine Fläche eines tropischen Regenwaldes 
beispielsweise kann extrem komplex, aber auch sehr homogen sein, hingegen eine 
Savanne weniger komplex, aber höchst heterogen. Es wird angenommen, dass sowohl 
bei steigender Komplexität als auch steigender Heterogenität die Artendiversität zunimmt 
(Mac Arthur & Mac Arthur 1962; Levins 1968).  
Maßgeblich verantwortlich für die zoologische Artenvielfalt der südlichen Kalahari ist 
daher die Heterogenität der Landschaft, die von den Vegetationsstrukturen Baum und 
Strauch geprägt ist. Die Bedeutung von Bäumen für die Artenvielfalt der südlichen 
Kalahari ist bereits gut untersucht (Milton & Dean 1995a; Jeltsch et al. 1998; Dean et al. 
1999; Hoffmann 2001; Zimmermann 2001; Günther 2002; Wichmann 2002), dagegen ist 
nicht bekannt, ob Sträucher eine ähnlich wichtige Funktion erfüllen.  
Daher sind konkrete Daten zum Einfluss verschiedener Intensitäten der Beweidungen 
notwendig, die zu einem aktuellen Vegetationsmuster in einem semiariden Gebiet 
führten. Sie sind Voraussetzung, um die Bedeutung dieser Muster für die Abundanz und 
Diversität von Tiergemeinschaften zu verstehen, die bis auf wenige Ausnahmen (Dean & 
Milton 1995; Seymour & Dean 1999) kaum erforscht sind. (s. Kapitel 3 bis 5). Problema-
tisch für solche Untersuchungen bleibt die Quantifizierung der Intensität der Beweidung 
über längere Zeiträume, um daraus geeignete Prognosen für die zukünftige Entwicklung 
der Biodiversität semiarider Savannen abzuleiten. Da die Auskünfte zur Beweidungsge-
schichte einzelner Farmen subjektiv und wenn überhaupt, sehr unterschiedlich dokumen-
tiert sind, sinkt die Qualität der Informationen mit zunehmender Vergangenheit. Ein Maß 
zur Quantifizierung vergangener Beweidungsintensitäten wäre eine große Hilfe bei der 
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Eine interessante Option hierfür ist es, eine Beziehung zwischen der Strauchgrößenver-
teilung und vergangener Beweidungsintensität abzuleiten. Bei Bäumen beispielsweise 
besteht eine signifikante Korrelation zwischen Stammdurchmesser in Brusthöhe und dem 
Alter der Bäume (Fernandez & Azkona 1995). So können Rückschlüsse auf den 
Zeitpunkt der Etablierung gezogen werden. Unter der Voraussetzung, dass keine 
Holzentnahme stattfand, können über das aktuelle Verteilungsmuster von Baum-
altersklassen in einem Gebiet Perioden der Zu-, Abnahme oder Stagnation von 
Etablierungsraten identifiziert werden. Ein Vorteil beim Modellorganismus Strauch 
besteht darin, dass die Entnahme von Pflanzen erst seit wenigen Jahren durchgeführt 
wird und daher ausreichend dokumentiert ist. Allerdings ist eine dendrochronologische 
Alterszuordnung bei Sträuchern über eine simple Korrelation mit dem Stamm-
durchmesser nicht möglich. Fakt jedoch ist, dass die Strauchbedeckung mit zuneh-
mender Intensität der Beweidung zunimmt (z.B. Skarpe 1991). Folglich müssten ver-
gangene Beweidungsregime in der Verteilung von Strauchpatchgrößen zu erkennen sein. 
Eine lebensfähige Baumpopulation zeigt eine charakteristische, negativ exponentielle 
Alters- oder Größenverteilung der Individuen (Barbour et al. 1987). Unter konstanten 
Umweltbedingungen (Klima und Beweidung) sollten Sträucher oder Strauchpatches eine 
ähnliche Verteilung der Größenklassen aufweisen. Eine Abweichung von der erwarteten 
Verteilung könnte auf eine Veränderung der Umweltbedingungen, insbesondere der 
Intensität der Beweidung hinweisen. 
Über einen Vergleich zwischen einer theoretischen, negativ exponentiellen Größenklas-
senverteilung von Sträuchern und der aktuellen Strauchgrößenklassenverteilung 
ausgewählter Farmen sollen Hinweise auf Veränderungen der Intensität vergangener 
Beweidungsregime identifiziert werden. 
1.1 Untersuchungsziel 
Ziel der Untersuchung ist es, am Beispiel der südlichen Kalahari die Auswirkungen ver-
schiedener Intensität der Beweidungen auf die Vegetation zu charakterisieren.  
Eine wichtige Rolle spielen dabei Sträucher als zentrale, strukturbildende Bestandteile 
des Habitats. Über die Dichte der Strauchstrukturen werden mögliche Unterschiede der 
Habitatheterogenität untersucht, die nach der Habitat-Heterogenitäts-Hypothese von 
besonderer Bedeutung für die zoologische Artenvielfalt ist. Außerdem sollen anhand der 
Verteilung der Strauchgrößen Rückschlüsse auf vergangene Intensität der Beweidungen 
getroffen werden. 
Die Ergebnisse dieser Untersuchungen sind notwendige Grundlage, um die Bedeutung 












Für die Analyse der Auswirkungen von Beweidung auf die Vegetation wurden fünf Unter-
suchungsflächen mit unterschiedlicher Intensität der Beweidung ausgewählt: Rooivaal 
(1), Alpha (2), Bloukrans (3), Mierhoop Pan (4)
1, und Lena (5). Die Intensität der Bewei-
dung der letzten 10 Jahre wurde aus der Biomasse der Weidetiere in LSU (large stock 
units, s. Kapitel 1) pro 100 Hektar umgerechnet. Dieser Ansatz hat sich in der ökologi-
schen Forschung bereits als sehr nützliches und aussagekräftiges Maß bewährt (Coe et 
al. 1976; East 1984; Oesterheld et al. 1992).  
Das als Grundlage für sämtliche Untersuchungen entwickelte Versuchsdesign ist in 
Kapitel 1 beschrieben, so dass hier ausschließlich die notwendigen Ergänzungen darge-
stellt werden. 
2.1 Vegetationskartierung 
Zur Kartierung der Vegetation wurden für jeden Block (4 pro Farm) der Untersuchungs-
flächen (5 Farmen) fünf Probeflächen à 1 Hektar (100x100m) eingerichtet. Auf der 
räumlichen Skala eines Blocks (250 Hektar) wurde der Mittelwert der verschiedenen 
Vegetationsvariablen aus den fünf im jeweiligen Block liegenden Probeflächen sowie 
zwei zusätzlichen, zufällig ausgewählten Untersuchungsplots (1 Hektar ) ermittelt.  
Die Kartierung der kompletten Vegetationsbedeckung sowie der prozentualen Anteile von 
ein- und mehrjährigen Gräsern, krautiger Vegetation und Sträuchern erfolgte auf insge-
samt 100 Probeflächen (à 1 Hektar). Außerdem wurde die Art und Abundanz von 
Bäumen, deren Brusthöhe mehr als 1,5 Meter aufwiesen, aufgenommen.  
2.1.1  Aufnahme der Gras- und krautigen Vegetationsbedeckung 
Auf Untersuchungsplots mit homogener Verteilung von Gräsern und krautiger Vegetation 
wurden drei zufällige Subplots von 5x5 Metern eingerichtet und die prozentualen Anteile 
der Bedeckung für Gräser sowie krautiger Vegetation mit einem Maßband ermittelt und 
auf die Skala des Untersuchungsplots (1ha) hochgerechnet. Aufgenommen wurden nur 
diejenigen Arten, deren Anteil an der Gesamtbedeckung mindestens 5% betrug. Für 
Flächen mit einer heterogenen Verteilung wurden 10 zufällige Subplots gleicher Größe 
eingerichtet und entsprechend beprobt. 
2.1.2  Aufnahme der Strauchbedeckung  
Höhe und Umfang einzelner Sträucher und Strauchpatches wurden individuell vermes-
sen. Der Umfang von Strauchindividuen bzw. -patches wurde durch Umgehen (Schritt-
länge 70cm) ermittelt und daraus ihr jeweiliger Durchmesser berechnet. Sträucher, die 
weniger als 50cm zur Nachbarstrauchpflanze entfernt waren, wurden als einzelner 
Strauchpatch definiert. Die Strauchhöhe wurde mit einem 1 Meter langen Holzstock, der 
mit 10cm Einteilungen markiert war, gemessen.  
                                                       
1 Aufgrund veränderter Zugangsbedingungen der Farm 4 wurde keine Analyse vergangener 
Beweidungsintensitäten durchgeführt.  
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2.2  Bestimmung der Habitatheterogenität 
Zur Quantifizierung und als Maß für die Habitatheterogenität oder strukturelle Diversität 
wurde die Anzahl der Strauchpatches (Ø>4m) verwendet. Auf Grundlage der individuel-
len Kartierung der Sträucher für die 100 Probeflächen wurde die Strauchpatchdichte pro 
Untersuchungsplot (1ha) berechnet.  
2.3  Aufnahme und Klassifizierung der Strauchgrößen  
Um Rückschlüsse von der Strauchgrößenverteilung auf vergangene Intensität der 
Beweidungen zu treffen, wurden 20 Probeflächen (40x100m) für die Farmen 1, 2, 3 und  
5 eingerichtet. Für jede der 0,4 Hektar Flächen wurden alle 10 Meter in einem Gitter  
(4 Reihen à 100 Meter) der Strauch- bzw. Strauchpatchdurchmesser aufgenommen   
(40 Stichproben). Sträucher oder Strauchpatches, die mehrere Stichprobenpunkte im 
Gitter belegten, wurden nur einmal aufgenommen.  
Über den jeweiligen Strauchpatchdurchmesser erfolgte die Einteilung der Strauchpatches 
in vier Größenklassen (I<5m, II=5-15m, III>15m-25m, IV>25m). Da Wachstumsraten für 
die dominierenden Straucharten (Rhigozum trichotomum und Acacia mellifera) im Unter-
suchungsgebiet fehlen, basiert die Einteilung der Größenklassen auf einer mittleren jähr-
lichen Größenzunahme von Grewia flava Sträuchern aus der Kimberley Region. 
Wachstumsraten für diese Art wurden direkt in den Jahren 2000 und 2001 gemessen 
(Schurr, unpubl.) und durch vergleichende Sets von Luftbildaufnahmen der Jahre 1940, 
1964 und 1973 (Tews et al. 2004b) ermittelt. Anhand dieser Wachstumsraten kann ange-
nommen werden, dass die jeweils folgende Größenklasse nach ca. 15 bis 25 Jahren 
erreicht wird. Obwohl die Wachstumsraten von Grewia flava nicht unmittelbar auf die 
beiden dominanten Straucharten im Untersuchungsgebiet zu übertragen sind, liefern sie 
dennoch erste ungefähre Anhaltspunkte für die Größenzunahme dieser beiden Strauch-
arten und die darauf basierende Einteilung der Strauchgrößenklassen. 
Für den Vergleich aller farmspezifischen Strauchverteilungsmuster mit einer theoreti-
schen, negativ exponentiellen Größenklassenverteilung, die unter konstanten Umwelt-
bedingungen (Klima, Beweidung und Etablierung) entstanden wäre, wurde die häufigste 
Größenklasse zunächst für alle Farmen gemittelt. Mit dem daraus resultierenden Faktor 
für die jeweilige Farm wurden die übrigen Größenklassen entsprechend berechnet, um 
ein normiertes Muster der relativen Häufigkeit von Sträuchern aller Strauchgrößen-
klassen zu erhalten. 
2.4 Statistische  Auswertung 
Um mögliche Unterschiede in den Varianzen der Vegetations- und Strauchgrößenklassen 
innerhalb und zwischen den Farmen zu testen, wurden Varianzanalysen (einfaktorielle 
ANOVA) durchgeführt. Mit der Levene Statistik wurden die Voraussetzungsbedingungen 
der ANOVA, die Homogenität der Varianzen (p>0,01) getestet. Nur bei Ergebnissen, die 
diese Bedingung nicht erfüllen, wurde die Levene Statistik mit dem notwendigen Signifi-
kanzniveau angegeben. Durch einen Mehrfachvergleich der ANOVA (Tukey HSD Post 
Hoc Test) wurde anschließend geprüft, welche Intensität der Beweidungen (Farmen) 
Unterschiede zwischen den Vegetationsklassen aufwiesen.   
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Die Beziehung zwischen den Hauptvegetationsklassen Strauch und Gras wurde über 
eine Korrelationsanalyse überprüft und nach Pearson der Korrelationskoeffizient R 
berechnet. Der Test der signifikanten Grenze erfolgte zweiseitig. 
Sämtliche statistischen Analysen wurden mit SPSS, Version 11.5 durchgeführt. 
Graphiken wurden mit SigmaPlot 2000 erstellt. 
  




Für jede Farm wurde auf 20 Plots die Vegetationsbedeckung der dominierenden Arten 
aufgenommen. Dabei wurden 19 Arten identifiziert und in drei Hauptklassen kategorisiert: 
Strauch, Gras und krautige Vegetation. Die mittlere Vegetationsbedeckung für die fünf 
unterschiedlich beweideten Untersuchungsflächen ist in Tabelle 1 dargestellt. 
Tabelle 1:  Mittlere Vegetationsbedeckung der fünf Untersuchungsflächen. Die Einteilung der dominierenden 
Vegetation erfolgte in drei Klassen: Strauch (6 Arten), Gras (7) und krautige Vegetation (6).  
Farm 
  Vegetationsbedeckung [%] 
  Σ   Strauch 
  Gras 





















































































































































































































































































































































































































1  47,8    0,2 0,3 0,0 0,0 0,1 10,6 0,0 9,9 0,7 1,5 5,4 16,9 0,0  0,0 1,8 0,0 0,0 0,4 0,0
2  42,6    0,0 1,1 0,0 0,0 0,1  7,1 0,5 8,2 2,3 0,6 1,2 14,5 2,0  0,0 4,5 0,0 0,0 0,5 0,0
3  39,7    0,0 2,1 0,0 0,0 0,0 11,1 0,3 7,8 3,9 1,0 0,0 7,0 5,2  0,0 1,0 0,0 0,0 0,3 0,0
4  33,7    0,0 1,0 0,0 0,0 0,7 15,7 0,0 0,0 13,4 0,0 0,0 2,5 0,0  0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,4




3.1  Auswirkung von Beweidung auf die Vegetationsbedeckung 
Die Ergebnisse der Varianzanalyse zeigen, dass die Effekte der verschiedenen Intensität 
der Beweidungen der fünf Untersuchungsflächen (Farmen) deutliche Unterschiede im 
Bedeckungsgrad der drei Hauptvegetationsklassen Strauch, Gras und krautige Vegeta-
tion verursachten (Strauch  (F=10,97, p<0,001), Gras (F=5,41, p<0,01) und krautiger 
Vegetation (F=8,82, p<0,001)). Dieser Einfluss spiegelte sich im aktuellen Bedeckungs-
grad der drei Hauptvegetationsklassen wider (Abb. 1A ). Mit steigender Intensität der 
Beweidung wurde ein gegenläufiger Trend der Vegetationsklassen Strauch und Gras 
festgestellt. Nahm der Beweidungsdruck zu, sank der Bedeckungsgrad von Gräsern von 
34,38% bei 2,58 LSU (Farm 1) auf 4,63 % bei 5,68 LSU (Farm 5), während die 
Vegetationsbedeckung von Sträuchern von 8,36% bei 3,47 LSU (Farm 2) auf 24,20% bei 
5,68 LSU (Farm 5) anstieg. Für den Anteil der krautigen Vegetationsbedeckung wurde 
kein derartiger Trend beobachtet.  
Interessanterweise wurden diese Auswirkungen auch innerhalb einzelner Farmen fest-
gestellt. Dabei wurde getestet, ob die Anzahl der artifiziellen Wasserstellen und ihre   
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räumliche Verteilung sich auf die Vegetationsbedeckung innerhalb einer Farm (zwischen 
den 250ha Blöcken) auswirken. Während mehrere Wasserstellen auf den Farmen 2, 3 
und 4 in regelmäßigen Abständen zueinander angelegt worden sind (Farmsystem 1), 
standen den Tieren auf den Farmen 1 und 5 jeweils nur eine Tränke in Flussbettnähe zur 
Verfügung (Farmsystem 2). Ein Vergleich dieser beiden typischen Farmsysteme (s. 
Kapitel 1) zeigt die Auswirkungen der Managementmethoden am Beispiel der Strauchbe-
deckung für die Farmen 1 und 2 (Abb. 1B).   
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 B   Effekte artifizieller Wasserstellen auf die Strauchbedeckung
a

























































































Farm 1 (2,58 LSU)





Farm 2 (3,47 LSU)
steigende Intensität der Beweidungt
 
Abbildung 1:  A Vegetationsbedeckung der Vegetationsklassen Strauch, Gras und krautige Vegetation ent-
lang eines Intensitätsgradienten der Beweidung (Farm 1<Farm 2<Farm 3<Farm 4<Farm 5). 
Angegeben ist die mittlere Vegetationsbedeckung der Vegetationsklassen pro Hektar pro Farm 
(± Standardfehler, N=20 Plots pro Farm). Unterschiedliche Buchstaben zeigen signifikante 
Unterschiede der jeweiligen Vegetationsklasse zwischen den Farmen an (ANOVA, Tukey HSD 
Post Hoc Test, Signifikantsniveau: p<0,05). 
B Typische Verteilung der Strauchbedeckung der beiden Farmsysteme in der südlichen Kala-
hari (einzelne Wasserstelle am Flussbett auf Farm 1 vs. mehrere verteilte Wasserstellen auf 
Farm 2). Angegeben ist die mittlere Strauchbedeckung pro Entfernungsklasse zum Flussbett 
(± Standardfehler, N=5 Plots pro Entfernungsklasse pro Farm). Die Entfernung vom Flussbett 
nimmt mit steigender Zahl zu. Blaue Markierung zeigt Wasserstelle innerhalb der Entfernungs-
klasse an. Unterschiedliche Buchstaben zeigen signifikante Unterschiede der Strauchbede-
ckung zwischen den Entfernungsklassen an (ANOVA, Tukey HSD Post Hoc Test Signifikants-
niveau: p<0,05).  
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Aufgrund von Anzahl und Anordnung der Tiertränken ist die Intensität der Beweidung 
einer Farm nicht unbedingt homogen. Eine regelmäßige Anordnung mehrerer Wasser-
stellen auf einer Farm führt zu einer nahezu homogenen Strauchdichte auf der gesamten 
Fläche (Abb. 1B, Farm 2), während eine einzelne Wasserstelle zu extrem hohen 
Strauchdichten in der Nähe der Wasserstelle führt, die mit zunehmender Entfernung sinkt 
(Abb. 1B, Farm 1). Dabei ist bemerkenswert, dass eine Teilfläche der Farm 1 eine 
deutlich höhere Strauchbedeckung aufwies, denn dort konzentrieren sich notwendiger-
weise die Tiere um die einzige Wasserstelle, als sämtliche Teilflächen der Farm 2, 
obwohl die Bestockungsdichte der gesamten Fläche der Farm 1 mit 2,58 LSU wesentlich 
niedriger war als die der Farm 2 (3,47 LSU). Von entscheidender Bedeutung für den 
unterschiedlichen Bedeckungsgrad der Vegetation innerhalb einer Farm (zwischen den 
250ha Blöcken) sind somit die Anzahl der artifiziellen Wasserstellen und ihre räumliche 
Verteilung. 
Unterschiedliche Verteilung der Tränken können auch unterschiedliche Strauchdichten 
innerhalb einer Farm bedingen. Dennoch spiegelte sich der prinzipielle Zusammenhang 
von der Intensität der Beweidung innerhalb und zwischen Farmen sowie der prozentua-
len Anteile von Gras- und Strauchbedeckung bereits auf der räumlichen Skala der ein-



















































































































2,58 LSU/ 100ha (Farm 1)
3,47 LSU/ 100ha (Farm 2)
4,17 LSU/ 100ha (Farm 3)
4,32 LSU/ 100ha (Farm 4)







Abbildung 2:  Korrelation zwischen Gras- und Strauchbedeckung auf vier unterschiedlich intensiv beweideten 
Flächen (Farm 1, 2,58 LSU/ 100ha; Farm 2, 3,47 LSU/ 100ha; Farm 3, 4,17LSU/ 100ha; Farm 
4, 4,32 LSU/ 100ha; Farm 5, 5,68 LSU/ 100ha). Die Gras- und Strauchbedeckung wurde auf je 
20 Probeflächen pro Farm ermittelt. R= -0,713** (Korrelationsanalyse zweiseitig nach Pearson).  
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Hier korrelierte der Anteil der Grasbedeckung signifikant negativ mit steigender Strauch-
bedeckung (R=-0,768, p<0,01). Farmen mit größerer Bestockungsdichte (LSU) hatten 
eine höhere Strauch- und eine niedrigere Grasbedeckung zur Folge (Abb. 2). Der Unter-
schied zwischen den Farmen bestand ausschließlich in der unterschiedlichen Steigung 
des Korrelationskoeffizienten (Farm 1: R= -0,896, p<0,01; Farm 2: R= -0,252, p<0,5; 
Farm 3: R= -0,682, p<0,01; Farm 4: R= -0,03, ns.; Farm 5: R= -0,662, p<0,01).  
Somit wird über die ausgewählten Probeflächen der fünf Farmen mit unterschiedlichem 
Beweidungsdruck ein linearer Gradient der Intensität der Beweidung generiert. 
3.2  Auswirkungen von Beweidung auf die Habitatheterogenität 
Entscheidend für die weiteren Analysen der Auswirkungen von struktureller Diversität auf 
die zoologische Artenvielfalt sind nicht nur die Beziehung der Hauptvegetationsklassen 
zueinander, sondern ebenso die Effekte von Beweidung auf die Habitatheterogenität. 
Das Antwortmuster der Habitatheterogenität bei steigender Strauchbedeckung (steigen-
der Intensität der Beweidung) zeigt einen nahezu unimodalen Verlauf mit maximaler 
Heterogenität bei einer Strauchbedeckung von ca. 20% (Abb. 3). Die Anzahl wie hier 
definierter Strauchflächen (vgl. Methoden) mit einem Durchmesser von mehr als vier 
Metern steigt von knapp 2 Strauchpatches pro Hektar bei einer Strauchbedeckungs-
klasse von 5% bis zu 6 Patches bei einer Bedeckung von 25% an. Übersteigt die 
Strauchbedeckung  diesen Schwellenwert, sinkt die Anzahl der Strauchflächen wieder 
auf 3 Patches bei einer Bedeckung von 40%. 
Strauchbedeckungsklasse[%]














































wenige, aber sehr große Patches viele Patches wenige Patches
 
Abbildung 3:  Mittlere Anzahl der Strauchpatches (Ø>4m) pro Hektar (± Standardfehler) in Relation zu 8 
Strauchbedeckungsklassen. Das Muster der Habitatheterogenität zeigt einen unimodalen 
Verlauf mit maximaler Heterogenität bei einer Strauchbedeckungsklasse von 20-25%.  
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3.3  Auswirkungen von Beweidung auf die Verteilung der Strauchgrößenklassen 
Die Ergebnisse in Abbildung 4 zeigen die Anzahl der Strauchpatches pro Hektar für vier 
Größenklassen (I >0-5m, II >5-15m, III >15-25m, IV >25m) unterschiedlich beweideter 
Farmen. Deutlich zu erkennen sind sowohl Unterschiede zwischen den Größenklassen 
innerhalb der Farmen als auch zwischen den Farmen. Die Anzahl der Strauchpatches 
unterscheiden sich in allen vier Größenklassen (I: F=6,348, p<0,01; II: F=3,538, p<0,04; 
III: F=7,688, p<0,01; IV: F=4,153, p<0,05; ANOVA). Signifikante Unterschiede zwischen 
den Farmen für die jeweilige Größenklasse wurden mit einem Tukey HSD Post Hoc Test 
ermittelt (Abb. 4). 
 
Größenklasse (Strauchpatchumfang)







































2,58 LSU/ 100ha (Farm 1) 
3,47 LSU/ 100ha (Farm 2) 
4,17 LSU/ 100ha (Farm 3) 

















Abbildung 4:  Effekte von Beweidung auf die Verteilung der Strauchpatchgrößenklassen. Die Strauch-
patchgröße, gemessen als Strauch- bzw. Strauchpatchumfang, wurde in vier Größenklassen 
eingeteilt (I>0-5m, II>5-15m, III>15-25m, IV>25m). Angegeben ist die mittlere Anzahl der 
Strauchpatches pro Farm (± Standardfehler, N=800 Stichproben pro Farm). Unterschiedliche 
Buchstaben zeigen signifikante Unterschiede innerhalb einer Größenklasse zwischen den 
Farmen an (ANOVA, Tukey HSD Post Hoc Test, Signifikantsniveau: p<0,05). 
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3.3.1  Rückschlüsse auf die vergangene Intensität der Beweidung 
Um aus dieser Verteilung der Strauchpatchgrößenklassen (Abb. 4) auf die vergangene 
Intensität der Beweidung der vier Farmen rückzuschließen, wurde die relative Häufigkeit 
der Größenklassen pro Farm mit einer theoretischen, negativ exponentiellen Verteilung, 
die unter jeweils konstanten Klima-, Beweidungs- und Etablierungsbedingungen entste-
hen würde, verglichen. Unter der Annahme, dass das Strauchwachstum der dominieren-
den Arten (Rhigozum trichotomum und Acacia mellifera) und somit der Wechsel zur 
nächst größeren Strauchpatchgrößenklasse nach ca. 15 bis 25 Jahren, wie für Grewia 
flava erfolgt (Tews et al. 2004b), stellen die vier Größenklassen die Zeitachse dar (Abb. 
5). Die mittlere Intensität der Beweidung der letzten ca. 15 bis 25 Jahre spiegelt sich in 
der relativen Häufigkeit der Größenklasse I zum Zeitpunkt t(0) wider usw. So war die 
Intensität der Beweidung zum Zeitpunkt t(-1) (vor ca. 25-50 Jahren) und t(-2) (vor ca. 50-75 
Jahren) auf den Farmen 2 und 3 deutlich höher als zum Zeitpunkt t(-1) und etwas höher 
als die aktuelle (t(0)). Dagegen war die Intensität der Beweidung auf Farm 1 zum Zeit-
punkt t(-2) deutlich niedriger als in den letzten 50 Jahren (t(-1) und t(0)). Vor ca. 75-100 
Jahren (t(-3)) war die Intensität der Beweidung auf allen Untersuchungsflächen niedriger 
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Abbildung 5:  Relative Häufigkeit der Strauchpatchgrößenklassen für vier Farmen mit variabler Intensität der 
Beweidung. Vergleich der tatsächlichen Verteilung der relativen Häufigkeit (Symbole) mit einer 
unter konstanten Umwelt- und Etablierungsbedingungen generierten theoretischen Strauch-
patchgrößenklassenverteilung (Kurve). Abweichungen von der theoretischen Verteilung zeigen 
Unterschiede zwischen aktueller (t(0)) und vergangener (t(-1) bis t(-3)) Intensität der Beweidung an 
(rote Pfeile).   




In dieser Untersuchung wurden die Effekte unterschiedlicher Bestockungsdichten auf die 
Vegetation entlang eines Beweidungsintensitätsgradienten analysiert. Sie ist notwendige 
Grundlage, um ein Verständnis für die durch intensive Beweidung verursachte 
Bedrohung der zoologischen Artendiversität zu gewinnen. Die Ergebnisse dieser Unter-
suchung zeigen, dass eine Steigerung der Intensität der Beweidung die Anteile von 
Gräsern und Sträuchern an der Vegetationsbedeckung verändern (i) und damit eine 
Umgestaltung der Habitatheterogenität der südlichen Kalahari verursachen (ii). Verant-
wortlich für das aktuelle Muster der Vegetation der einzelnen Farmen war eine inhomo-
gene Intensität der Beweidung der letzten 100 Jahre (iii). 
Mit steigender Intensität der Beweidung wurde eine Zunahme der Strauchbedeckung auf 
Kosten der Grasbedeckung nachgewiesen (Abb. 1A, 1B, 2). Die Veränderung des 
Verhältnisses zwischen Gras- und Strauchbedeckung verlief proportional mit der Intensi-
tät der Beweidung. Dieser prinzipielle Zusammenhang wurde auch innerhalb einzelner 
Farmen festgestellt (Abb. 1B). Verfügt eine Farm z.B. über nur eine Wasserstelle, ist dort 
der Beweidungsdruck am höchsten, was wesentlich höhere Strauchdichten in unmittel-
bare Nähe der Wasserstelle zur Folge hat, die mit zunehmender Entfernung sinken. 
Untersuchungen zu den Effekten von Rinderbeweidung auf die Vegetationszusammen-
setzung haben ebenfalls eine Zunahme der holzigen Vegetation in Richtung Wasserstelle 
festgestellt (Van Rooyen et al. 1990; Jeltsch et al. 1997b; Moleele & Perkins 1998). 
Rinder können ihren Wasserbedarf nicht über die Nahrungsaufnahme decken, so dass 
jeden Tag sämtliche Tiere an den Tränken zusammenkommen. Infolgedessen führt dies 
zu einer Erhöhung der Wasserverfügbarkeit für holzige Vegetation aufgrund der 
reduzierten Grasbiomasse. Außerdem kann dabei in der durch Huftrampeln gestörten 
Bodenoberflächenstruktur weniger Oberflächenwasser gespeichert werden. Darüber 
hinaus steigt durch die vermehrte Ausscheidung von Exkrementen der Stickstoffgehalt im 
Boden (Moleele & Perkins 1998). Die Summe dieser Faktoren begünstigt zunächst die 
Keimung der Strauchsamen. Die Etablierung der Pflanzen wird kaum gestört, da die 
meisten holzigen Arten (z.B. Acacia mellifera, A. hebeclada, A. erioloba) mit wehrhaften 
Dornen ausgestattet sind und sehr selten bzw. gar nicht von den Rindern gefressen 
werden (Tainton 1999). 
Ein globaler Anstieg des Bedeckungsgrades von holziger Vegetation in Savannen wurde 
weltweit von vielen ariden und semiariden Gebieten berichtet, insbesondere von Austra-
lien (Hacker 1984; Ludwig & Tongway 1995; Ludwig et al. 2002), Nord- und Südamerika 
(Buffington & Herbel 1965; Blackburn & Tueller 1970; Smeins 1983; Archer et al. 1988) 
und Afrika (Walter & Volk 1954; Acocks 1964; Campbell & Child 1971; Werger & Leistner 
1975; Walker et al. 1981; Van Vegten 1981; Tolsma et al. 1987a; Tolsma et al. 1987b). In 
den meisten Fällen wurde die Verbuschung den Auswirkungen anthropogener Landnut-
zung, hauptsächlich durch Überbeweidung, zugeschrieben (Bogusch 1952; Walter & Volk 
1954; Acocks 1964; Novikoff 1983; Madany & West 1983; Fuls 1992; Jeltsch et al. 
1997a; Manzano & Návar 2000; Roques et al. 2001). Neben Überbeweidung wird außer-
dem der globale Klimawandel als verantwortlicher Faktor für den graduellen Anstieg von 
strauchiger Vegetation über einen langen Zeitraum diskutiert (z.B. Neilson 1986; 
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untersucht wurde. In der vorliegenden Studie können klimatische Effekte auf die Vegeta-
tionsbedeckung der Untersuchungsgebiete aufgrund des Niederschlagsgradienten, der 
von Osten nach Westen abnimmt (vgl. Van Rooyen & Van Rooyen 1998), vernachlässigt 
werden, da sich die Probeflächen innerhalb einer räumlichen Skala von wenigen Quad-
ratkilometern entlang einer Nord-Süd-Achse befanden. 
Mit dem Anstieg strauchartiger Vegetation verändert sich gleichzeitig die Habitathetero-
genität. Untersuchungen zur Charakterisierung der Heterogenität von Landschaften und 
ihrer möglichen Konsequenzen für die Artenvielfalt sind von entscheidender Bedeutung 
für den Erhalt der Biodiversität von Lebensräumen (Kotliar & Wiens 1990). In der südli-
chen Kalahari sinkt mit zunehmender Intensität der Beweidung und dem daraus 
resultierenden Anstieg der Strauchbedeckung die horizontale Heterogenität des Habitats 
(Abb. 3). Dabei nimmt mit steigender Strauchbedeckung die Anzahl der Strauchpatches 
zunächst durch die Etablierung neuer Sträucher und dem Wachstum älterer Individuen 
zu. Gleichzeitig jedoch aggregieren ursprünglich einzelstehende Sträucher schließlich zu 
größeren, flächendeckenden Gebieten (Strauchpatches), so dass bei höheren Strauch-
bedeckungen es schließlich wieder zu einem Rückgang der horizontalen Heterogenität 
kommt. Dieses unimodale Muster wird typischerweise von Arten generiert, die entlang 
eines Umwelt- oder Störungsgradienten untersucht wurden (Morrison et al. 1998). Hier ist 
die Strauchbedeckung das Maß der Störungsintensität (Bestockungsdichte), und der 
unimodale Verlauf der Anzahl der Strauchpatches ist die Antwort einer Strauchartenge-
meinschaft.  
Bei der Charakterisierung der Habitatheterogenität ist es wichtig, ein geeignetes Maß zu 
wählen, da unterschiedliche Skalen verschiedene, geeignete Variablen erfordern 
(Addicott et al. 1987). Generell wird die optimale Wahl eines Maßes zur Erfassung der 
Habitatheterogenität von der räumlichen Skala der strukturellen Variable bestimmt, die 
relevant für den zu untersuchenden Organismus ist (Grimm & Wissel 1997; Tews et al. 
2004a). In meiner Untersuchung wurde die Heterogenität des Habitats aus der Sicht von 
Nagetieren und Kleinkarnivoren mit Aktionsräumen zwischen ca. 1 bis 100 Hektar beur-
teilt. Für Arten in einer heterogenen Umwelt sind die wichtigsten bestimmenden Faktoren 
für die funktionale Konnektivität der Landschaft (i) das Suchverhalten von Individuen 
sowie (ii) die Entfernung, aus der sie geeignete Habitatpatches erreichen können 
(Schooley & Wiens 2003). Für Nagetiere oder Kleinkarnivoren müssen geeignete Habitat-
patches entweder eine ausreichende Schutzfunktion zur Reduktion des Prädationsrisikos 
(Strauchstrukturen im System der südlichen Kalahari) oder gute Nahrungsbedingungen 
bieten (Torre & Diaz 2004). Aus diesen Gründen wurden Strauchpatches mit einem 
Durchmesser von mehr als vier Metern als habitatstrukturierende Variable gewählt. Im 
Gegensatz dazu wird die Heterogenität der Landschaft aus der Perspektive eines Käfers 
beispielsweise auf einer Skala von 25m² in einem Gitter, bestehend aus 1m² Zellen, über 
das Verhältnis zwischen dem Bedeckungsgrad der Vegetation und vegetationsloser 
Zellen im Gitter ermittelt (Wiens & Milne 1989). 
Der unimodale Zusammenhang zwischen Habitatheterogenität und Strauchbedeckung ist 
ein wichtiges Ergebnis für die faunistische Artenvielfalt mit Aktionsräumen zwischen 
einem und ca. einhundert Hektar: Grundsätzlich nimmt die Artendiversität mit steigender 









Anthropogene Landnutzung im Farmland der südlichen Kalahari .  
 
40 
Wilson 1967). Nach dieser Theorie wäre in der südlichen Kalahari eine maximale Diversi-
tät solcher Arten bei einer Strauchbedeckung von ca. 20% zu erwarten. Diese Annahme 
wird in den folgenden Kapiteln drei und fünf analysiert. 
4.1  Abschätzung von vergangener Intensität der Beweidungen 
Die durch Überbeweidung ausgelösten Prozesse dauern einige Dekaden, bis eine deutli-
che Zunahme der Strauchvegetation überhaupt zu erkennen ist (Jeltsch et al. 1997a; 
Weber & Jeltsch 2000; Tews et al. 2004b). Für eine Verbuschungsprävention, die einem 
Verlust der Weidelandqualität vorbeugen soll, benötigen Rangeland-Manager eine 
Kenntnis verschiedener Intensität der Beweidungen über einen mindestens 50-jährigen 
Zeitraum. Sie sind Grundlage, um die Auswirkungen von Beweidung beurteilen zu 
können, die zu einem aktuellen Vegetationsmuster führten. Allerdings sind diese 
wertvollen Informationen für eine solch lange Periode selten und kritisch zu bewerten. In 
der Regel sind Bestockungsdichten nur für die letzten 15 Jahre gut dokumentiert, und die 
Informationsqualität über die Intensität der Beweidung weiter zurückliegender Jahre sinkt 
mit zunehmender Vergangenheit. Dies ist häufig damit zu erklären, dass Farmen verkauft 
werden, zwischenzeitlich ungenutzt sind und die Intensität der Beweidung anschließend 
durch den neuen Besitzer verändert wurde. Meist sind persönliche Gründe für den 
Verkauf einer Farm verantwortlich (z.B. finanzielle Not, Alter). Dabei werden die Informa-
tionen der Bestockungsdichten vom ehemaligen Besitzer nicht unbedingt wahrheitsgetreu 
dem neuen Besitzer weitergegeben oder verlassen sozusagen gemeinsam mit dem 
ehemaligen Besitzer die Farm und sind damit gänzlich verloren. 
Daher erfolgte in dieser Untersuchung eine Beurteilung der Homogenität der Intensität 
der Beweidung der letzten 100 Jahre für vier Untersuchungsfarmen. Ausgehend davon, 
dass die Strauchbedeckung mit zunehmender Intensität der Beweidung zunimmt (z.B. 
Skarpe 1990), müssten vergangene Intensität der Beweidungen in der 
Altersklassenverteilung von Sträuchern zu erkennen sein. Allerdings ist eine Altersbe-
stimmung von Sträuchern in diesem System bisher noch nicht möglich, um daraus 
sowohl Rückschlüsse auf den Zeitpunkt der Etablierung als auch der Intensität der 
Beweidung zu einem bestimmten Zeitpunkt zu gewinnen. Analog der bekannten Bezie-
hung zwischen der Verteilung von Baumgröße und –alter (negativ exponentiell) (Barbour 
et al. 1987), habe ich anhand der aktuellen Verteilung von Strauchstrukturen in 
bestimmten Größenklassen überprüft, ob die aktuell bekannte Intensität der Beweidung 
der letzten 15 Jahre auch den vorangegangenen Jahren für die jeweilige Farm entsprach. 
Wichtig hierbei ist, dass meine angenommene, theoretische Verteilung der 
Strauchgrößen (negativ exponentiell) nur für eine konstante Intensität der Beweidung und 
Strauchetablierungsraten gilt.  
Über diesen Vergleich konnte ich zeigen, ob vergangene Intensität der Beweidung höher 
oder niedriger war als die aktuelle (Abb. 5). Dabei wurde z.B. für zwei Untersu-
chungsfarmen deutlich, dass die Intensität der Beweidung vor 25 bis 50 Jahren höher 
war, als die aktuelle und somit maßgeblich für die gegenwärtige Strauchbedeckung 
verantwortlich ist. Ergebnisse eines individuenbasierten ökologischen Modells von 
Grewia flava Sträuchern aus der südlichen Kalahari bestätigen die Annahme, dass das 





Kapitel 2 . Diskussion 
 
41 
erst in einer Zeitskala von ein bis drei Dekaden dazu führt, Pflanzen der folgenden 
Größenklasse zuzuordnen (Tews et al. 2004b). Jedoch ist bei meiner gewählten Eintei-
lung der Strauchgrößenklassen zu berücksichtigen, dass sie auf der Basis von Grewia 
flava erfolgte (Tews et al. 2004b). Obwohl diese Art (wenn auch sehr selten) auch auf 
den Farmen meiner Untersuchung vorkam, sind ihre Wachstumsraten nicht unbedingt auf 
die dominanten Straucharten Rhigozum trichotomum oder Acacia mellifera zu 
übertragen.  
Interessanterweise wurde aber auch in einem anderen ariden Gebiet (Karoo, Südafrika) 
für die Straucharten Osteospermum sinuatum und Pteronia empetrifolia dieses charakte-
ristische Verteilungsmuster der Größenklassen identifiziert (Milton 1994). Dabei entstand 
dieses Muster bei einer konstant mittleren Intensität der Beweidung (Tierberg Karoo 
Research Centre), während die Größenklassenverteilung dieser Straucharten auf 
benachbarten Farmen eine wesentlich höheren Anteil von größeren Sträuchern aufwie-
sen. Für die Nachbarfarmen ist bekannt, dass sie bis in die 60-iger Jahre stark überbe-
weidet wurden und daraufhin die Intensität der Beweidung erheblich reduziert werden 
musste. Es ist daher sehr nahe liegend, dass die sehr ähnlichen Muster der Farmen 2 
und 3 im Kalaharisystem ebenfalls durch eine Änderung der Intensität der Beweidung 
verursacht wurden (Abb. 5). 
Allerdings wurden auch Peaks in der Strauchetablierung in Jahren mit außerge-
wöhnlichen Niederschlagsereignissen festgestellt: Im System der südafrikanschen Karoo 
fanden solche Ereignisse mit sehr hohen Etablierungsraten statt, wenn nach mehrjähri-
gen Trockenperioden oder Jahren mit sehr geringen Niederschlagsmengen die Vegeta-
tionsbedeckung erheblich reduziert ist und daraufhin ein Jahr mit überdurchschnittlich 
hohen Niederschlägen folgte (Wiegand et al. 1995). In einem solchen Jahr findet 
praktisch keine Konkurrenz um Ressourcen, insbesondere der Wasserverfügbarkeit, 
durch Gräser oder andere krautige Vegetation statt, was zu hohen Etablierungsraten bei 
Sträuchern führt (Skarpe 1990; Skarpe 1991; Jeltsch et al. 1997a). Prinzipiell ist dies 
auch im Kalaharisystem möglich. Obwohl in meiner Untersuchung solche 
Etablierungspeaks aufgrund der Nähe der Untersuchungsflächen zueinander für alle 
Farmen gleichermaßen gelten müssten, wurde ein solcher farmübergreifender Trend 
nicht in der Verteilung der Strauchgrößenklassen nachgewiesen (Abb. 5). Außerdem 
kann damit nicht der prinzipielle Zusammenhang zwischen steigender Intensität der 
Beweidung und zunehmender Verbuschung in Frage gestellt werden, der global für aride 
Gebiete festgestellt wurde (z.B. Skarpe 1991).  
Daher sind meine Ergebnisse ein erster wichtiger Schritt, die vergangene Intensität der 
Beweidung über einen Zeitraum von 100 Jahren zu beurteilen. Dabei sind sie eine wert-
volle Ergänzung für Rangeland-Manager, die Maßnahmen zur Verbuschungsprävention 










Für die südliche Kalahari bedeutet eine durch Überbeweidung verursachte Verbuschung 
eine massive Störung und Veränderung dieses Lebensraums. Ab einer Intensität der 
Beweidung von ca. 4,5 LSU (Abb. 1A) spiegelt sich dies im Verlust der horizontalen 
Diversität und somit des Nischenangebots wider (i) (vgl. dazu z.B. Dean & Milton 1995; 
Seymour & Dean 1999). Gleichzeitig führt der erhebliche Rückgang der Grasmatrix dazu, 
dass die Nahrungsgrundlage für zahlreiche Vögel, Nagetiere und Arthropoden sinkt (ii) 
(vgl. dazu z.B. Hutchinson & King 1980; Rivers-Moore et al. 1996). Beide Faktoren 
könnten sich maßgeblich auf den Rückgang der Vielfältigkeit dieses Lebensraums aus-
wirken und reduzierten damit auf einer lokalen Skala die Habitatqualität und auf einer 
regionalen Skala die Systemintegrität.  
Besonders schwierig bei dieser Veränderung ist, dass die Vegetation solcher überwei-
deter (verbuschter) Gebiete in der Regel nicht wieder ihre ursprüngliche Produktivität und 
Stabilität erreichen (Lovich & Bainbridge 1999). Außerdem wird ihre Rehabilitation selten 
durch einen Ausschluss der Beweidung wiederhergestellt (Westoby et al. 1989; Milton et 
al. 1994). Abgesehen davon, waren Experimente über das Aussähen von Samen der 
ursprünglichen Arten die Vegetationszusammensetzung zu regenerieren, selten erfolg-
reich (Wiegand & Milton 1996). Aktuelle Entbuschungsprogramme sollen diesen Effekten 
entgegenwirken, aber ihr Ziel ist ökonomisch orientiert. Dabei steht die Erhöhung der 
Weidekapazität und des Ertrags im Vordergrund. Ob damit auch die Artenvielfalt wieder-
hergestellt wird, gilt es zu überprüfen, denn die Effekte der dabei eingesetzten Herbizide 
wie Tebuthiuron, Ethidimuron oder Bromacil (Tainton 1999) sind bislang nicht bekannt. 
Das Fazit meiner Ergebnisse ist, dass die durch historische und aktuelle Beweidung 
verursachten Veränderungen der strukturellen Diversität der Vegetation sich ebenfalls auf 
die gegenwärtige Artenzusammensetzung von Tiergemeinschaften in ariden Savannen-
systemen auswirken könnten. Dabei sind unmittelbare Effekte für Tierarten zu erwarten, 
die sich direkt von der Vegetation ernähren und indirekte Effekte für Arten am Ende einer 
Nahrungskette. Außerdem ist zu beachten, dass die Auswirkungen von Beweidung auf 
die Diversität von Tiergilden nicht unbedingt auf eine für die letzten 15 Jahre bekannte 
Bestockungsdichte zurückzuführen ist. Für ein Prozessverständnis dieser Zusammen-
hänge eignet sich daher besser das aktuelle Vegetationsmuster, insbesondere die 
Anteile von Sträuchern und Gräsern an der Vegetationsbedeckung sowie die strukturelle 
Diversität der Vegetation, um eine Störungsintensität durch Beweidung zu charakterisieren. 
5. Ausblick 
Zur präzisen Abschätzung von Dauer und Intensität vergangener Intensität der Bewei-
dungen in der südlichen Kalahari empfehle ich weitere Untersuchungen, die einen 
möglichen Zusammenhang zwischen der Etablierungsrate der dort vorkommenden 
Straucharten mit (i) der Bestockungsrate und (ii) dem Jahresniederschlag analysieren. 
Damit würde ein wesentlicher Beitrag zur Verbesserung der Prognosequalität zukünftiger 
Entwicklungen anthropogen genutzter Savannengebiete geleistet werden. Eine Anwen-
dung auf geschützte Gebiete zur Identifikation von potentiellen Wildtierdichten wäre dabei 
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Abundanz- und Diversitätsmuster der Nagetiergemeinschaft in 
der südlichen Kalahari: 
 
Die Bedeutung der räumlichen Skala für das Auflösungsvermögen 

















Generell wird die Abundanz und Diversität von Nagetiergemeinschaften vom Angebot der 
Ressourcen Nahrung und Prädationsschutz beeinflusst. In ariden Savannen wird das 
Ressourcenangebot durch habitatspezifische Eigenschaften der Vegetationszusammen-
setzung, insbesondere der Anteile von Gräsern und Sträuchern an der Vegetationsbede-
ckung bestimmt. Dabei variieren Größe und räumliche Verteilung von Vegetations-
strukturen deutlich zwischen verschiedenen räumlichen Skalen und können eine sehr 
unterschiedliche Bedeutung für Organismen haben, indem z.B. die Konnektivität 
zwischen geeigneten Nahrungsplätzen durch Habitatfragmentierung gestört ist. 
In dieser Untersuchung wurden die Auswirkungen verschiedener Vegetationszusammen-
setzungen auf die Nagetiergemeinschaft im Landnutzungsmosaik der südlichen Kalahari 
analysiert. Im Focus stand dabei die Identifikation derjenigen räumlichen Skala, die dem 
Antwortmuster der Nagetiergemeinschaft entspricht. Deshalb wurde die Untersuchung 
auf drei verschiedenen räumlichen Skalen (Fallenstandort, 1,5m², mittlerer Aktionsraum, 
0,4ha und großer Skala, 250ha) durchgeführt.  
Meine Ergebnisse zeigen deutlich, dass die Abundanz- und Diversitätsmuster von 
Nagetieren in der südlichen Kalahari ausschließlich auf einer großen räumlichen Skala 
identifiziert werden können und nicht auf der Skala ihrer mittleren Aktionsraumgröße. Bei 
steigender Strauchbedeckung zeigt das Antwortmuster der Nagetierdiversität einen 
unimodalen Verlauf mit maximaler Diversität bei einem Bedeckungsgrad von ca. 12,5%. 
Steigende Grasbedeckung führt zu einer exponentiellen Sättigung der Gesamtabundanz 
der Nagetiere. Die Auswirkungen steigender Beweidungsintensität unterschieden sich   
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zwischen den Einzelarten. Bis zu einer mittleren Beweidungsintensität (ca. 4 LSU
1/ 
100ha) stiegen die Individuenzahlen für zwei Arten, während sie für zwei andere Arten 
sanken. Sehr hohe Beweidungsintensität (>5,5 LSU/ 100ha) führte bei allen Arten zu 
einem Rückgang der Individuendichte. Maximale Diversität wurde bei einer mittleren 
Bestockungsdichte (ca. 4 LSU/ 100ha) ermittelt. 
Ein besonders wichtiges Fazit meiner Ergebnisse, um mögliche Effekte durch Verände-
rungen der strukturellen Zusammensetzung von Habitaten verstehen zu können, ist, dass 
zunächst diejenige räumliche Skala identifiziert wird, auf der ein Organismus mit den 
Habitatstrukturen interagiert. Erst dadurch können sowohl die Dynamik innerhalb einzel-
ner Patches als auch die Dynamik des Austauschs zwischen Patches oder Landschafts-
einheiten verstanden werden. Nur auf dieser Basis können Managementstrategien für 
aride und semiaride Ökosysteme formuliert werden, um den Erhalt der Artenvielfalt von 





                                                       
1 LSU = large stock units (Großvieheinheiten)  




Weidetiere können während ihrer selektiven Nahrungsaufnahme Wachstumsraten, 
Reproduktion und die Mortalität von Pflanzen beeinflussen. Indem sie die Konkurrenzbe-
dingungen um Ressourcen modifizieren, verändern sie dabei sowohl die Artenzusam-
mensetzung als auch die Abundanz der Pflanzengemeinschaften (Walker et al. 1981; 
Crawley 1983; Archer & Smeins 1991; Skarpe 1991; Brown & McDonald 1995; Jeltsch et 
al. 1997). In semiariden Savannen, in denen das Pflanzenwachstum wasserlimitiert ist, 
führt Überbeweidung zunächst zu einer Veränderung und zum Rückgang der Artenzu-
sammensetzung perennierender Gräser, gefolgt von einem Anstieg annueller Gräser. 
Langfristige Überbeweidung führt schließlich zur Verbuschung des Weidelands, dem fast 
vollständigen Verlust der Grasmatrix (z.B. Walker et al. 1981, vgl. Kapitel 2) und somit zu 
einer Veränderung der strukturellen Diversität der Vegetation (Jeltsch et al. 1997). Es 
liegt nahe, dass sich solche Veränderungen der strukturellen Diversität ebenfalls auf die 
Artenzusammensetzung von Tiergemeinschaften in semiariden Systemen auswirken. 
Unmittelbare Effekte von Beweidung sind für Tierarten zu erwarten, die sich direkt von 
der Vegetation ernähren, wie zum Beispiel Nagetiere.  
Bei der Analyse der Performance von Arten entlang eines Umwelt- oder Störungsgra-
dienten wird ein Muster erzeugt, das gewöhnlich einen mehr oder weniger unimodalen 
Verlauf zeigt (Morrison et al. 1998). Dabei kann die Performance einer Population zum 
Beispiel als Anzahl der Jungtiere, der Überlebensrate oder der Abundanz gemessen 
werden. Faktoren, die einen Umweltgradienten darstellen, reichen von chemischer 
Zusammensetzung von Böden, Gewässer oder Luft bis hin zur strukturellen Beschaffen-
heit des Habitats, gemessen in Topographie, Vegetationsbedeckung und ähnlichen 
Parametern.  
In dem relativ einfachen semiariden System der südlichen Kalahari muss ein geeignetes 
Habitat für Nagetiere gute Bedingungen zur Nahrungssuche, sowie ausreichend Nist-
plätze und hinreichend Deckung zum Schutz vor Prädatoren bieten. Für die Nahrungs-
verfügbarkeit von Nagetieren spielt die Grasbedeckung eine wichtige Rolle, denn ihre 
Nahrung besteht überwiegend aus Samen und frischer Vegetation, aber auch Arthropo-
den. Desmodillus auricularis beispielsweise ernährt sich hauptsächlich granivor (Kerley & 
Whitford 1994). Für andere Arten wie zum Beispiel Rhabdomys pumilio oder Gerbillurus 
paeba wurde eine omnivore Ernährungsweise festgestellt (Perrin 1980; Kerley 1989). Bei 
besonders geringer Grasbedeckung in extremen Trockenperioden können einige Arten 
wie  Gerbillurus paeba oder Tatera leucogater ihre phyto- bis omnivore Ernährung in 
Richtung Insektivorie anpassen können (Perrin & Swanepoel 1987; Kerley 1989). Bei der 
Anlage ihrer Nistplätze ist für einige Arten bekannt, dass sie z.B. Grasnester in 
Sträuchern (Aethomys namaquensis, Rhabdomys pumilio) (Brooks 1974), unterirdische 
Bauten in offenen Flächen (Tatera brantsii, T. leucogaster) (De Moor 1969) oder zum Teil 
unter Sträuchern (Gerbillurus paeba) (Smithers 1983), sowie Baumnester in Totholz 
(Thallomys nigricauda) (Shortridge 1934) anlegen und bewohnen. Der Anteil von 
Sträuchern an der Vegetationsbedeckung oder die Straucharchitektur können somit das 
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Es ist daher zu erwarten, dass die Abundanz und Diversität von Nagetieren, die ein 
Gebiet in der südlichen Kalahari aufrechterhalten kann, abhängig sind vom Angebot der 
Ressourcen Nahrung (i) und Prädationsschutz (ii), die durch habitatspezifische Eigen-
schaften der Vegetationszusammensetzung, dem Anteil von Gras- (i) und Strauchbede-
ckung (ii) bestimmt werden (Abb. 1). 
 
 
Abbildung 1:  Bedeutung der Vegetation für die Nagetiergemeinschaft der südlichen Kalahari. 
 
Grundsätzlich sollte ein Anstieg der Nahrungsverfügbarkeit zu einer Zunahme der Indivi-
duendichte führen. Allerdings besteht im System der südlichen Kalahari eine negative 
Korrelation zwischen Gras- und Strauchbedeckung (Kapitel 2, Abb. 2), so dass mit 
zunehmender Strauchbedeckung, also steigender Störungsintensität durch Beweidung, 
das Nistplatzangebot für Nagetiere linear ansteigt, aber gleichzeitig das Nahrungsange-
bot sinkt. Dabei ist unklar, ob und inwiefern sich der Rückgang von Schutz- und Nistplatz-
verfügbarkeit negativ auf die Abundanz und Diversität der Nagetiere auswirken. 
Höchste Individuendichte aller Arten ist somit bei einer bestimmten Strauchbedeckung zu 
erwarten. Des Weiteren ist aufgrund der unimodalen Korrelation zwischen der Habitat-
heterogenität und der Strauchbedeckung (Kapitel 2, Abb. 3), bei einer mittleren Strauch-
bedeckung (ca. 20%), höchste Heterogenität und somit maximale Nagetierdiversität zu 
erwarten. Um mögliche Veränderungen der Diversität zu erklären, ist es notwendig, die 
artspezifischen Habitatpräferenzen zu untersuchen und herauszufinden, inwiefern jede 
einzelne Art der Nagetiergemeinschaft von der Störung durch Beweidung betroffen ist.  
Für eine stabile Population sind nicht nur ausreichend Nahrung, Schutz- und Nistmöglich-
keiten notwendig, sondern auch die Konnektivität des Habitats muss gewährleistet sein. 
Durch Habitatfragmentierung entstehen Lücken im nutzbaren Habitat über die sich ein 
Tier fortbewegen muss, die das größte Hindernis bei der Ausbreitung von Arten dar-
stellen (Keitt et al. 1997a). Solche Hürden müssen überwunden werden, um z.B. eine ge-
eignete Fläche zum Nahrungserwerb innerhalb eines Aktionsraums oder ein ungenutztes 
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Nachbarhabitat, das von immigrierenden Individuen als neues Habitat genutzt werden 
kann, zu erreichen. Deshalb sind dabei für einen Organismus erreichbare Schutz-
strukturen und Nahrungsflächen notwendig, um den Genaustausch zwischen benach-
barten Sub-Populationen bzw. eine Neugründung von Sub-Populationen zu ermöglichen. 
Einzelstehende Sträucher und Strauchpatches erfüllen als habitatstrukturierende 
Vegetationselemente der Landschaft eine Schutzfunktion und bieten optimale Nist-
möglichkeiten. Fehlen solche Strukturen, sinkt nicht nur das Nistplatzangebot, sondern 
die Fortbewegung innerhalb eines Aktionsraums und zwischen benachbarten Habitaten 
könnte eingeschränkt werden und dadurch möglicherweise indirekt das Vorkommen und 
die Abundanz der Arten verändern. Das Ausmaß, in dem Hindernisse Tierbewegungen 
limitieren, also die Konnektivität des Habitats, wird von der Skala abhängen, auf der die 
jeweiligen Organismen Umweltmuster wahrnehmen. 
Für Untersuchungen, die den Einfluss von Störungen auf die Abundanz und die Diversität 
von Arten analysieren, müssen sich Biologen verschiedener Disziplinen daher für eine 
räumliche Skala entscheiden, die sich für ihre Fragestellung und Messungen eignet. 
Definiert wird Skala als die Einheit von Raum und Zeit, über die Signale integriert werden, 
um eine Information zu übermitteln (Allen & Starr 1982).  
Entscheidend hierbei ist, dass die Umwelt aus der Sicht des jeweiligen Organismus oder 
der Tiergruppe gemessen wird. Ansonsten könnten Ergebnisse möglicherweise fehl 
interpretiert werden, sofern das Habitat für eine Art oder Gilde auf nur einer Skala unter-
sucht werden. Dass die Ausmaße einer Skala sehr verschieden sind und daher Größe 
und räumliche Verteilung von Vegetationsstrukturen sehr unterschiedliche Bedeutungen 
erhalten können, illustriert der Vergleich zwischen dem Aktionsraum einer Maus und dem 
eines Steppenadlers. Orians und Wittenberger (1992) beispielsweise entdeckten das 
Verhaltensmuster bei der Habitatauswahl von Brillenstärlingen (Xanthocephalus xantho-
cephalus) nur, weil sie ihre Untersuchungen auf zwei verschiedenen räumlichen Skalen 
durchgeführt haben. Folglich sollten die Effekte von Habitatheterogenität für die Abun-
danz und Diversität von Arten auf verschiedenen räumlichen Skalen verstanden werden. 
Bei der Bestimmung der Habitatnutzung von Nagetieren ist die Rolle des Mikrohabitats 
von besonderer Bedeutung und wurde bereits für einige semiaride Gebiete untersucht 
(z.B. Kerley et al. 1990; Jorgensen & Demarais 1999). Das Wissen über mögliche 
Mikrohabitatpräferenzen ist Voraussetzung, um entweder Ergebnisse auf größere 
räumliche Skalen zu übertragen, oder Erkenntnisse, die auf größeren räumlichen Skalen 
gewonnen wurden, besser zu verstehen. Die Effekte von habitatstrukturierenden Vege-
tationselementen im mittleren Aktionsraum der untersuchten Arten (0,1 bis 0,9ha) 
(Smithers 1983) waren Entscheidungsgrundlage bei der Wahl der mittleren räumlichen 
Skala (0,4 ha). Die Zusammensetzung der Vegetation sowie die Konnektivität von Vege-
tationsstrukturen auf einer großen räumlichen Skala (250ha) sind für Migrationsprozesse, 
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Ziel dieser Studie ist es, die Auswirkungen von struktureller Diversität der Vegetation auf 
die Abundanz- und Diversitätsmuster der Nagetiergemeinschaft zu erklären und einen 
möglichen Zusammenhang zur Beweidungsintensität herzustellen. 
Von zentralem Interesse ist dabei die Identifikation derjenigen räumlichen Skala, die dem 
Antwortmuster der Nagetierarten entspricht. Dafür wird auf drei unterschiedlichen räum-
lichen Skalen (kleine, 1,5m², mittlere, 0,4ha und große, 250ha) die Bedeutung der zwei 
wichtigsten Ressourcen in diesem Lebensraum für Nagetiere untersucht: (i) Nahrung, (ii) 
Schutz-/ Nistplatzangebot. Die Ressource Nahrung umfasst sowohl Primärproduktion 
(Samen und Blätter) als auch Sekundärproduktion (Arthropoden) und korreliert mit der 
Grasbedeckung (Kapitel 5, Abb. 3B). Die zweite Ressource ist die Heterogenität der 
Strauchbedeckung (Kapitel 2, Abb. 3), die die Funktion einer Nistplatz- und Schutz-
struktur übernimmt. 
  




Die Untersuchungen zur Bestimmung der Abundanz und Diversität der Nagetiergemein-
schaft wurden auf vier Farmen mit unterschiedlicher historischer und aktueller 
Beweidungsintensität durchgeführt: Rooivaal (1), Alpha (2), Bloukrans (3) und Lena (5), 
(vgl. Kapitel 1 und 2).  
Die Flächen wurden in zwei aufeinander folgenden Jahren (2001 und 2002) während der 
Regen- (März bis Mai) und Trockenzeit (August bis Oktober) beprobt.  
2.1 Nagetierfänge 
In 2001 wurden für jeden Block (vgl. Kapitel 1) der Farmen 1 und 2 zufällig drei 
Fallengrids à 0,4 Hektar für die Regen- und zwei für die Trockenzeit ausgewählt (in 2002 
für alle vier Farmen jeweils drei Grids für Regen- und zwei für Trockenzeit). Auf insge-
samt 120 Grids (40 in 2001 und 80 in 2002) wurden für jede Probennahme 40 Fallen für 
24 Stunden in ein 40 x 100 Meter Gitter aufgestellt, so dass zwischen jeder benachbarten 
Falle ein Abstand von 10 Metern bestand. Fallenstandorte auf vegetationslosen Flächen 
wurden künstlich beschattet, um Verluste durch Extremtemperaturen von über 60°C bei 
direkter Sonneneinstrahlung zu vermeiden. Die Fallen wurden mit einem Köder aus Erd-
nussbutter, Haferflocken und Wasser versehen und bei Sonnenauf- und -untergang 
kontrolliert. Gefangene Tiere wurden bestimmt und sofort an Ort und Stelle wieder 
freigelassen. Jeder der insgesamt 120 Fallengrids wurde einmal beprobt. Die Auswertung 
der Fallengrids erfolgte für drei unterschiedliche räumliche Skalen: (i) kleine Skala 
(Fallenstandort 1,5m²), (ii) mittlere Skala (0,4 ha Fallengrid) und (iii) große Skala (250 ha 
Block).  
2.2 Vegetationskartierung 
Um die Auswirkungen der strukturellen Diversität der Vegetation auf die Abundanz und 
Diversität der Nagetiergemeinschaft auf diesen räumlichen Skalen zu untersuchen, 
wurden auf allen Flächen die Vegetation kartiert. Für die kleinste Skala (i), dem Fallen-
standort, wurde die Vegetation in einem Radius von einem Meter um die Falle entspre-
chend der Methode in Kapitel 2 aufgenommen und vier Kategorien klassifiziert: (1) 
Strauch, (2) perennierendes Gras, (3) annuelles Gras und (4) keine Vegetation. Für die 
mittlere (ii) und große (iii) Skala wurde jeweils der prozentuale Anteil der Vegetationsbe-
deckung von Sträuchern und Gräsern ermittelt. Die Methode der Vegetationskartierung 
für die beiden Skalen ist detailliert in Kapitel 2 beschrieben. 
2.3 Statistische  Auswertung 
Um mögliche annuelle und saisonale Unterschiede in den Varianzen der Nagetierabun-
danz der einzelnen Arten zwischen den Fangperioden zu testen, wurde eine Varianz-
analyse (einfaktorielle ANOVA) durchgeführt. Mit der Levene Statistik wurden die Vor-
aussetzungsbedingungen der ANOVA, die Homogenität der Varianzen (p>0,01), getestet. 
Nur bei Ergebnissen, die diese Bedingung nicht erfüllen, wurde die Levene Statistik mit 
dem notwendigen Signifikanzniveau angegeben. Durch einen Mehrfachvergleich der  
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ANOVA (Tukey HSD Post Hoc Test) wurde anschließend geprüft, welche Arten Unter-
schiede in der Abundanz zwischen den Saisons aufwiesen. 
Unterschiedliche Verteilungen von Angebot und Nutzung der Mikrohabitate (Vegetations-
variablen) der Fallenstandorte. wurden mit einem G-Test (Χ² Log Likelihood Test) über-
prüft (Neu.C.W. et al. 1974; Sokal & Rohlf 1995; Zar 1998).  
Fallenstandortpräferenzen für vier Vegetationsvariablen (Strauch (1), Gras perennierend 
(2), Gras annuell (3) und keine Vegetation (4)) wurden über den Selection Index wi 






w = ; oi = Anteil Ressourcennutzung, pi = Anteil Ressourcenverfügbarkeit 
Indices Werte über 1,0 zeigen eine Präferenz und Werte kleiner als 1,0 ein Meiden der 
Ressource (Habitat). Die Index Werte variieren zwischen 0 und ∞, so dass  ein standardi-
sierter Selection Index Bi entwickelt wurde, der alle Ressourcenklassen (Straucharten) 
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Standardisierte Indices Werte von (1/Anzahl Ressourcenklassen) zeigen keine Präferenz 
an, niedrigere Werte ein Meiden und höhere eine relative Präferenz. Daraufhin wurde mit 
einem  Χ²-Test überprüft, ob Ressourcen signifikant und nicht zufällig genutzt bzw. 
gemieden wurden. Die Berechnung beider Indices Werte erfolgte mit dem Programm 
Niche Measure – Resource Selection, Version 2 (Krebs 1989). 
Ein möglicher Zusammenhang zwischen Nagetierabundanz/ -diversität und der Gras- 
sowie Strauchbedeckung wurde über eine Regressionsanalyse überprüft und der 
Regressionskoeffizient R² berechnet.  
Als Maß für die Diversität wurde der Shannon-Wiener Index H’ verwendet, der aus der 
Informationstheorie abgeleitet wurde. Ziel dieses Index ist es, die Anzahl der Ordnungen 
in einem System zu messen (Margalef 1958). Dabei können in einem ökologischen Sys-
tem zwei Ordnungen in einer Artengemeinschaft gemessen werden: (1) Anzahl der Arten 
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2 ) (log ) ( ' ; s = Anzahl Arten, pi = Anteil Abundanz Art i an Gesamtabundanz aller Arten 
Das Ergebnis dieser Funktion zeigt ein Maß für die Ungewissheit der Information, also 
der Diversität. Je größer der Wert von H’, desto größer ist die Diversität der Artengemein-
schaft. Besteht keine Ungewissheit über die Information, ist das Ergebnis von H’ = 0. 
Dies ist der Fall bei einer Gemeinschaft mit nur einer Art. 
Sämtliche statistische Analysen wurden mit SPSS, Version 11.5 durchgeführt. Graphiken 











Fünf Nagetierarten wurden in den Jahren 2001 und 2002 in 4.800 Fallennächten und 
insgesamt 1.222 Individuen (881 in 2001, 341 in 2002) gefangen. Darunter vier nacht-
aktive Arten (Desmodillus auricularis, Gerbillurus paeba, Tatera leucogaster und Tatera 
brantsii) sowie eine tagaktive Art (Rhabdomys pumilio). 
Die Abundanz dieser Arten unterschied sich zwischen Regen- und Trockenzeit der 
beiden Jahre (R. pumilio, F=206,82; p<0,001, D. auricularis, F=286,1; p<0,001, G. paeba, 
F=218,74; p<0,001; T. brantsii, F=9,53; p<0,001 und T. leucogaster, F=120,76; p<0,001). 
Besonders deutlich werden diese Unterschiede zwischen der Regenzeit 2001 und der 
Trockenzeit 2001 (Abb. 2). Hier sank die Abundanz von vier Arten um zum Teil erheblich 
mehr als 60% der Individuen pro Hektar (R. pumilio von 15,31 auf 2,40; p<0,001, D. 
auricularis von 10,63 auf 0,73; p<0,001, G. paeba von 64,22 auf 24,06; p<0,001 und T. 
leucogaster von 1,88 auf 0,10; p<0,001). Bei den Ergebnissen der Regenzeit 2001 ist zu 
berücksichtigen, dass bei ca. 25% der Probennahmen nach Sonnenuntergang sämtliche 
Fallen von nachtaktiven Tieren besetzt waren, so dass sogar noch höhere Individuen-
zahlen möglich gewesen wären. Während keine signifikanten Veränderungen in der 
Abundanz von R. pumilio und D. auricularis innerhalb der folgenden Untersuchungszeit-
räumen erfasst wurden, sank sie von G. paeba im nächsten halben Jahr zwischen 
Trockenzeit 2001 und Regenzeit 2002 um weitere 70% (von 24,06 auf 6,30; p<0,001) 
und es wurde kein Individuum mehr von T. leucogaster gefangen (Abb. 2). Interessanter-
weise zeigte T. brantsii lediglich geringfügige saisonale Schwankungen der Abundanz, 






























































Abbildung 2:  Annuelle und saisonale Unterschiede in der Abundanz von fünf Nagetierarten. Mittlere Anzahl 
der Individuen pro Hektar ± Standardfehler. Unterschiedliche Buchstaben zeigen signifikante 
Unterschiede zwischen den Fangperioden an (ANOVA, Tukey HSD Post Hoc Test, Signifi-
kantsniveau: p<0,05.)  
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Eine Populationsexplosion wie im Sommer 2001 (Regenzeit) ist eine Ausnahme und 
daher nicht repräsentativ für die Nagetierpopulation der südlichen Kalahari. In solchen 
Ausnahmejahren können mögliche Habitatpräferenzen typischer Jahre nicht mehr identi-
fiziert werden. Außerdem war die Fallenkapazität bei der Kontrolle der Fallen häufig 
erschöpft, so dass der Bezug zwischen Individuenzahl pro Fläche vorsichtig zu beurteilen 
ist. Aus diesen Gründen wurden für die folgenden Analysen der skalenabhängigen Habi-
tateffekte auf die Nagetierabundanz und –diversität nur die Daten aus dem Jahr 2002 
verwendet. 
3.1 Mikrohabitatpräferenzen  von  Nagetieren 
Auf der Skala des Mikrohabitats zogen alle Nagetierarten Standorte unter Vegetation 
gegenüber vegetationslosen vor (Abb. 3).  
Eine Habitatpräferenz für strauchartige Vegetationsstrukturen wurde ausschließlich für 
die tagaktive Art R. pumilio gefunden (Χ² Test, p<0,05; Abb 3). Dabei konnte keine Präfe-
renz für eine der vier Strauchgrößenklassen festgestellt werden (Χ² Test, pSC1-SC4>0,5). 
Zwei der vier nachtaktiven Rennmäuse (Gerbillidae), Tatera leucogaster und Desmodillus 
auricularis, bevorzugten perennierende Gräser auf dieser Skala (Χ² Test, p<0,01). Tatera 
brantsii zeigte einen Trend (nicht signifikant) für annuelle oder perennierende Gräser als 
bevorzugtes Habitat. Für Gerbillurus paeba wurde keine Standortpräferenz identifiziert. 
 












































Abbildung 3:  Habitatpräferenz von Tatera brantsii, Tatera. leucogaster, Gerbillurus paeba, Desmodillus 
auricularis und Rhabdomys  pumilio in der südlichen Kalahari. Habitatpräferenz (Standardisier-
ter Selection Index Bi) = log(Anzahl gefangener Individuen pro Fallenstandort/ Anzahl der Fallen 
pro Standorttyp. Statistisch signifikante Unterschiede zwischen Ressourcenangebot und –nut-
zung wurden mittels Χ² Test geprüft.  
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3.2  Funktionale Bedeutung der Vegetationsstrukturen Gras und Strauch für die 
Abundanz und Diversität der Nagetiergemeinschaft  
3.2.1  Auflösungsvermögen auf der mittleren räumlichen Skala (1ha) 
Auf der mittleren Skala wurden keine statistisch signifikanten Korrelationen zwischen den 
strukturellen Variablen (Gras und Strauch) und (i) der Nagetierabundanz sowie (ii) der 
Diversität der Gilde festgestellt (Abb. 4A-D). Demzufolge scheinen habitatstrukturierende 
Variablen keine bzw. eine sehr geringe Bedeutung für die Nagetiergilde zu haben. Die 
graphische Darstellung der Ergebnisse weist bei zunehmender Strauchbedeckung auf 
einen negativen Trend der Nagetierabundanz (Abb. 4A) und -diversität (Abb. 4C) hin. 
Allerdings ist dieser Hinweis spekulativ. 
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Abbildung 4:  Auswirkungen der beiden funktional bedeutenden Vegetationsstrukturen Gras und Strauch auf 
die Nagetierabundanz und –diversität. Auflösungsvermögen auf der mittleren räumlichen Skala 
(mittlere Aktionsraumgröße). A: Nagetierabundanz vs. Strauchbedeckung, B: Abundanz vs. 
Grasbedeckung, C: Diversität vs. Strauchbedeckung, D: Diversität vs. Grasbedeckung. Keine 
signifikanten Korrelationen zwischen Vegetationsstruktur und Abundanz/ Diversität (A-D).  
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3.2.2  Auflösungsvermögen auf der großen räumlichen Skala (250ha) 
Über die als groß definierte räumliche Skala (250ha) ist die wichtige Bedeutung von 
habitatstrukturierenden Variablen für die Abundanz und Diversität der Nagetiergemein-
schaft der südlichen Kalahari zu erkennen (Abb. 5A-D). Dabei wurden die spekulativen 
Hinweise, dass mit zunehmender Strauchbedeckung die Abundanz und Diversität von 
Nagetieren sinken, auf der großen räumlichen Skala teilweise bestätigt. Auf dieser räum-
lichen Skala generierten die Korrelationen zwischen Strauchbedeckung und Nagetier-
abundanz ein unimodales Muster mit maximaler Abundanz bei einem Bedeckungsgrad 
von ca. 12,5% (Abb. 5A). Die anschließende Regressionsanalyse ergab für eine quadra-
tische Funktion höchst signifikante Übereinstimmung mit den tatsächlichen Messwerten 
(R²=0,782, p<0,001). Für die Korrelation zwischen der Diversität der Artengemeinschaft 
und der Strauchbedeckung wurde ein ähnliches Muster generiert (Abb. 5C) mit R²=0,536 
(p<0,01).  
Dagegen zeigte die Korrelation zwischen Grasbedeckung und der Abundanz (Abb. 5B) 
sowie der Diversität der Nagetiere (Abb. 5D) ein Muster, das einer Sättigungsfunktion 
entspricht. Sowohl Abundanz als auch Diversität der Nagetiere stiegen exponentiell an, 
bis sie bei einer Grasbedeckung von ca. 15% ihre Maxima erreichen. Die Ergebnisse der 
Regressionsanalyse ergaben für beide höchst signifikante Ergebnisse (R²Abundanz=0,736, 
p<0,001 und R² Diversität=0,641, p<0,001). 
Die Auswirkungen der beiden funktional bedeutenden Vegetationsstrukturen Gras und 
Strauch auf die Abundanz- und Diversitätsmuster wurden auf der großen räumlichen 
Skala identifiziert. Diese räumliche Skala entspricht der Skala der Antwortmuster der 
Nagetiergemeinschaft der südlichen Kalahari, so dass die folgenden Ergebnisse für diese 
Skala dargestellt werden. 
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Abbildung 5:  Auswirkungen der beiden funktional bedeutenden Vegetationsstrukturen Gras und Strauch auf 
die Nagetierabundanz und –diversität. Auflösungsvermögen auf der großen räumlichen Skala 
(250ha). A: Nagetierabundanz vs. Strauchbedeckung, B: Abundanz vs. Grasbedeckung, C: 
Diversität vs. Strauchbedeckung, D: Diversität vs. Grasbedeckung. Regressionsmodell für A 
und C: Y=b0+b1x+b2x²; für B und D: Y=b0*(1-e
-bx). 
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3.3  Effekte der Strauchbedeckung auf die Abundanz der Einzelarten 
Für R. pumilio und G. paeba, zwei der drei Arten mit omnivorer Ernährungsweise wurde 
ein Individuenmaximum bei einer Strauchbedeckungsklasse von 15% erreicht (Abb. 6). 
Dieses unimodale Muster war bei der dritten Art (T. brantsii) nicht zu erkennen. Ihre 
Abundanz sank bei einer Strauchbedeckungsklasse größer 20% deutlich von zuvor mehr 
als 2,5 Individuen auf weniger als 1 Individuum pro Hektar. Ein solcher Rückgang der 
Abundanz wurde bei G. paeba bereits bei einer mehr als 15%-igen Strauchbedeckungs-
klasse festgestellt. Die granivore Art, D. auricularis, wurde ab dieser Bedeckungsklasse 
nicht mehr gefangen. Dagegen hatte eine Zunahme der Strauchbedeckung für R. pumilio 
keinen derartigen Einfluss auf die Abundanz.  
Strauchbedeckungsklasse






























Abbildung 6:  Effekte zunehmender Strauchbedeckung auf die Abundanz von Rhabdomys pumilio, 
Desmodillus auricularis, Gerbillurus paeba und Tatera brantsii. Die mittlere Anzahl der Indi-
viduen pro Hektar (± Standardfehler) wurde in 5%-Klassen für die Strauchbedeckung ermittelt.  
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3.3.1  Rückschlüsse auf die Auswirkungen der Beweidungsintensität 
Bei der Analyse der unterschiedlich beweideten Untersuchungsflächen war die Diversität 
der Nagetiergemeinschaft bei einer Intensität der Beweidung von ca. 4 LSU’s pro 100 
Hektar am höchsten (Abb. 7). Niedrigere Beweidungsintensitäten (2,5 bis 3,5 LSU/ 
100ha) führten zu einer Dominanz von G. paeba gegenüber den übrigen Arten und somit 
zu einer niedrigeren Diversität der Gemeinschaft. Bei einer Bestockungsdichte von mehr 
als 5,5 LSU/ 100ha sank die Abundanz von R. pumilio und T. brantsii deutlich um 50% 
von zuvor 5,88 R. pumilio Individuen auf 1,25 Individuen/ 100ha und von 3,63 T. brantsii 
Individuen auf 0,75 Individuen/ 100ha. Bei dieser Bestockungsdichte wurde D. auricularis 
nicht mehr gefangen und G. paeba war mit 3,5 Individuen/ 100ha die häufigste Art der 
Gemeinschaft. Bei dieser Bestockungsdichte wurde auch geringste Nagetierdiversität 
festgestellt.  
Weideintensität [LSU/ 100ha]














































Abbildung 7:  Effekte zunehmender Bestockungsdichte auf die Abundanz von Rhabdomys pumilio, Desmo-
dillus auricularis, Gerbillurus paeba und Tatera brantsii. Dargestellt ist die mittlere Anzahl der 
Individuen pro Hektar (± Standardfehler) für jede Farm.  




In dieser Untersuchung wurden die Auswirkungen habitatspezifischer Eigenschaften der 
Vegetation auf die Nagetiergemeinschaft im Landnutzungsmosaik der südlichen Kalahari 
analysiert. Da Größe und räumliche Verteilung von Vegetationsstrukturen deutlich 
zwischen verschiedenen räumlichen Skalen variieren, stand im Focus dieser Untersu-
chung die Identifikation derjenigen räumlichen Skala, die dem Antwortmuster der Nage-
tiergemeinschaft entspricht. Deshalb wurde eine Analyse auf drei verschiedenen 
räumlichen Skalen (Fallenstandort, 1,5m²; mittlerer Aktionsraum, 0,4ha und großer Skala, 
250ha) durchgeführt.  
Meine Ergebnisse zeigen, dass die Struktur der Nagetiergemeinschaft der Untersu-
chungsflächen typisch für die südliche Kalahari ist (Nel 1978), mit Gerbillurus paeba und 
Rhabdomys pumilio als häufigste sowie Desmodillus auricularis, Tatera brantsii und T. 
leucogaster als weniger häufige Arten (Abb. 2). Die Population der Nagetiere innerhalb 
der vier Untersuchungsperioden war hoch dynamisch. Während in der Regenzeit 2001 
eine Populationsexplosion stattfand, sank die Individuendichte bereits in der darauf 
folgenden Saison (Trockenzeit 2001) um mehr als 60% (Abb. 2). Solche extremen 
Veränderungen der Populationsdichte innerhalb kurzer Zeiträume sind charakteristische 
Eigenschaften für Nagetiere in diesem Lebensraum (Nel 1978; Kerley et al. 1990). 
Generell sind viele Nagetiere an Vegetationsstrukturen gebunden, die ausreichend 
Nahrung und Schutz bieten (z.B. Weisel & Brandl 1993; Torre & Diaz 2004). Im Öko-
system der südlichen Kalahari erfüllten diese Funktionen Sträucher (Schutz) und 
Grasmatrix (Nahrung). Bestockungsdichten und Dauer der Beweidung sind dort die aus-
schlaggebenden Faktoren, die sowohl die Störungsintensität bestimmen als auch die 
funktional bedeutenden Vegetationsstrukturen modifizieren (Kapitel 2). Insbesondere der 
Anteil von Sträuchern an der Vegetationsbedeckung beeinflusst in hohem Maße die 
Abundanz und Diversität der Nagetiere (Abb. 5, 6).  
Für Nagetiergilden in Arizona ist die Abundanz der Art eine Funktion der Häufigkeit ihres 
bevorzugten Habitats (Price & Jenkins 1986). Arten sind lokal selten oder häufig, weil ihr 
bevorzugtes Mikrohabitat lokal selten oder häufig vorhanden ist. Prinzipiell könnte dies 
auch für das System der südlichen Kalahari gelten. Allerdings führte hier ein Anstieg von 
perennierenden Grasflächen als bevorzugtes Mikrohabitat für drei Arten (T. leucogaster, 
T. brantsii und D. auricularis, Abb. 3) nicht dazu, dass die Abundanz dieser Arten mit 
steigender Grasbedeckung zunahm. Ein linearer Anstieg der Grasbedeckung (Nahrungs-
verfügbarkeit) führte bei der Nagetiergemeinschaft zu einer exponentiellen Sättigung der 
Gesamtabundanz (Abb. 5B). Bereits bei einer Grasbedeckung von etwa 15% wurde eine 
maximale Abundanz ermittelt, die ab einer Grasbedeckung von 30% konstant blieb. Der 
Grund für dieses Muster ist mit dem Rückgang der Schutz- und Nistplatzverfügbarkeit 
(Strauchstrukturen) bei steigender Grasbedeckung zu erklären.  
Einen wesentlichen Einfluss auf die Nagetierabundanz der südlichen Kalahari hatte der 
Anteil von Sträuchern an der Vegetationsbedeckung. Sträucher können dabei die inter-
spezifische Konkurrenz um Ressourcen regulieren, indem das Vorhandensein oder 
Fehlen dieser Vegetationsstruktur die Abundanz der dominanten Arten bestimmt   
Die Nagetierge-
meinschaft ist 
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(Holbrook 1979). In der südlichen Kalahari führt eine Strauchbedeckung zwischen 10 und 
15% zur maximalen Nagetierabundanz (ca. 14 Individuen/ ha, Abb. 5).  
Experimente in einem Strauchsteppenökosystem in Wyoming testeten die Auswirkungen 
der Strauchentnahme auf die Abundanz einzelner Nagetierarten (Parmenter & 
Macmahon 1983). Ihre Ergebnisse zeigten sehr unterschiedliche Antwortmuster der 
Einzelarten. Einige Arten waren von der Strauchentnahme nicht bzw. kaum betroffen, 
während die Abundanz anderer Arten stieg und eine Art auf den Versuchsflächen nicht 
mehr vorkam. Im Gegensatz zu meiner Untersuchung in der Kalahari wurden nur geringe 
direkte Einflüsse von Nahrungs- oder Deckungsressourcen der Sträucher auf die Abun-
danz dieser Arten nachgewiesen.  
Bei einer Strauchbedeckung von 12,5% wurde maximale Diversität erreicht (Abb. 5 C). 
Interessanterweise wiesen diese Flächen nicht die höchste Habitatheterogenität (Kapitel 
2, Abb. 3) auf, für die nach der Habitatsheterogenitätshypothese (Simpson 1949; Mac 
Arthur & Wilson 1967) maximale Diversität zu erwarten gewesen wäre, sondern eine 
geringfügig niedrigere. Entweder sind die zusätzlichen Nischen nicht von Nagetieren 
besetzt worden, oder es war ihnen, aufgrund des damit verbundenen Rückgangs der 
Nahrungsverfügbarkeit, nicht möglich, das zusätzliche Nischenangebot zu nutzen. Es ist 
jedoch zu berücksichtigen, dass aktuelle Veröffentlichungen auf die Schwierigkeiten bei 
der Messung der Habitatheterogenität für Tierarten hinweisen (eine Übersicht geben 
Tews et al. 2004, vgl. Kapitel 2). Auch in der vorliegenden Studie war die Heterogenität 
des Habitats schwer zu messen. So spiegelt die maximale Habitatheterogenität bei einer 
Strauchbedeckung von 20% (Kapitel 2, Abb. 3), die über das verwendete Maß (Anzahl 
Strauchstrukturen mit Ø>4m pro Hektar) ermittelt wurde, möglicherweise nicht optimal die 
tatsächliche Habitatheterogenität aus der Sicht eines Nagetiers wider. 
Untersuchungen an anderen Nagetiergemeinschaften fanden ähnliche Zusammenhänge 
zwischen der Habitatheterogenität und der Artenvielfalt (Rosenzweig & Winakur 1969; 
Germano & Lawhead 1986; O'Farrell & Clark 1986; Kerley 1992; Seamon & Adler 1996; 
Adler et al. 1997). Für Kleinsäuger generieren verschiedene Einflussfaktoren der Vegeta-
tion sowohl unimodale als auch lineare Diversitätsmuster. 
So zeigen frühere Studien in ariden Gebieten, dass die Diversität von Nagetieren eine 
unimodale Funktion der Vegetationsbedeckung perennierender Pflanzen ist (Abramsky & 
Rosenzweig 1984; Abramsky 1988). Ein asymmetrischer, unimodaler Zusammenhang, 
bei der die Artenvielfalt zunächst ansteigt, ihr Maximum bei mittlerer Ressourcenverfüg-
barkeit erreicht und bei weiterer Zunahme von Ressourcen wieder sinkt, wurde erstmals 
bei Pflanzen entdeckt (Tilman 1982). Auch bei Nagetieren wurde ein derartiger Rückgang 
der Diversität mit zunehmender Ressourcenverfügbarkeit bei einem Vergleich von ariden 
Sandhabitaten mit unterschiedlichem Jahresniederschlag gezeigt (Abramsky & 
Rosenzweig 1984). Dabei sind Niederschlagsmengen in ariden Gebieten ein gutes Maß 
für die habitatspezifische Produktivität (Gesamtvegetationsbedeckung) (z.B. 1984; 
Snyman & Fouché 1993; Dahlberg 2000; Roques et al. 2001), die mit der Ressourcen-
verfügbarkeit gleichgesetzt wurde (Abramsky & Rosenzweig). Damit konnte zwar ein 
asymmetrischer unimodaler Zusammenhang zwischen Nagetierdiversität und steigender 
Ressourcenverfügbarkeit gezeigt werden, jedoch entlang eines Niederschlagsgradienten, 










bedeckung   
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Prozesse, die diesen Zusammenhang bewirken, sind bislang unklar, und es gibt keine 
eindeutige Erklärung für den Rückgang der Diversität bei weiter steigender Ressourcen-
verfügbarkeit.  
Meine Ergebnisse stehen im Gegensatz zu diesen Untersuchungen. In der vorliegenden 
Studie sind die Unterschiede in der Ressourcenverfügbarkeit der Untersuchungsflächen 
nur durch unterschiedliche Intensität der Beweidung entstanden und unterscheiden sich 
ansonsten nicht in ihren Umweltbedingungen, da sie innerhalb eines Gebietes von ca. 
50x20km liegen. Der beobachtete anfängliche Anstieg der Nagetierdiversität bei steigen-
der Strauchbedeckung kann mit der zunehmenden Ressourcenverfügbarkeit von ge-
eigneten Schutz- und Nistplatzflächen erklärt werden (Abb. 6, 7). Allerdings ist das 
Absinken der Diversität der Nagetiere bei zunehmender Strauchbedeckung nicht durch 
die Zunahme der Ressourcenverfügbarkeit von Schutz- und Nistplätzen zu erklären, 
sondern durch die Abnahme der Ressource Nahrung (Grasbedeckung, s. Kapitel 2, 
Abb. 2). Meine Ergebnisse deuten darauf hin, dass gerade bei einer mittleren Strauch-
bedeckung die Verfügbarkeit der beiden wichtigsten Ressourcen (Nahrung und Schutz) 
am höchsten ist und deshalb in entsprechenden Gebieten sowohl die höchste Abundanz 
als auch die höchste Diversität der Nagetiere besteht. In diesem durch Beweidung 
gestörten System gibt es bei maximaler Ressourcenverfügbarkeit keine Hinweise für eine 
niedrigerer Diversität der Nagetiergemeinschaft, als bei mittlerer Ressourcenverfüg-
barkeit (Abb. 5). 
Daraus folgt für die Definition einer maximalen Ressourcenverfügbarkeit, dass es ent-
scheidend ist, sie für den jeweiligen Organismus zu bestimmen, denn maximale Produkti-
vität eines Habitats, also Gesamtvegetationsbedeckung ist nicht unbedingt mit maximaler 
Ressourcenverfügbarkeit aus der Sicht von z.B. einer Nagetiergemeinschaft gleichzu-
setzen. 
Ein weiterer Einflussfaktor, der linear mit der Diversität von Nagetieren korrelieren kann, 
ist die Habitatkomplexität (Kerley 1992). Dabei war für die Komplexität des Habitats nicht 
die floristische Diversität verantwortlich, sondern die Architektur der Vegetation (hori-
zontale und vertikale Diversität) maßgeblich. Dieses generelle Muster wurde auch für 
andere Tiergemeinschaften berichtet (Mac Arthur & Mac Arthur 1961; Germano & 
Lawhead 1986). In der südlichen Kalahari hingegen wurde keine Korrelation zwischen 
Nagetierdiversität und Strauchgröße gefunden, weder bezogen auf die Strauchhöhe noch 
auf die -fläche, sondern ausschließlich mit dem Bedeckungsgrad der Strauchvegetation 
(Abb. 5-7). 
Da die Auswirkungen langjähriger Beweidung unterschiedlicher Intensität im Bede-
ckungsgrad der Strauchvegetation zu erkennen sind (Skarpe 1990; Wiegand et al. 1995; 
Jeltsch et al. 1997), kann darüber eine direkter Zusammenhang zur Beweidungsintensität 
hergestellt werden. Zunehmende Strauchbedeckung, unabhängig von der aktuellen 
Beweidungsintensität , führte bei Rhabdomys pumilio lediglich zu einer geringfügigen 
Abnahme der Abundanz (Abb. 6), obwohl zwei weitere omnivore Arten um Nahrungs- 
und Nistplatzressourcen konkurrierten. Dies ist mit der Habitatpräferenz von R. pumilio zu 
erklären. Ihr bevorzugtes Habitat auf der Mikrohabitatskala befand sich unter Sträuchern 
(Abb. 3). Da außerdem die Strauchbedeckung Rückschlüsse auf ehemalige Beweidung 
ermöglicht (Kapitel 2, Abb. 5), deutet dies darauf hin, dass die Folgen lang andauernder 
Linearer 
Zusammenhang 
mit der Diversität 
Auswirkungen 
der Beweidungs-
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und intensiver Beweidung die Populationsdynamik von R. pumilio gering beeinflusste, 
sich hingegen stark auf die übrigen Arten auswirkte. Desmodillus auricularis beispiels-
weise wurde bei einer Strauchbedeckung von mehr als 10% nicht mehr gefangen. Die 
Individuendichte von Gerbillurus paeba sank um 50% bei einer Strauchbedeckung von 
mehr als 15%. Ein derartiger Rückgang wurde für Tatera brantsii bei einer Strauch-
bedeckung von mehr als 20% gefunden. R. pumilio war opportunistischer und profitierte 
schließlich vom Rückgang der Individuendichte der übrigen Arten. Dennoch zeigte sich, 
dass auch R. pumilio von zunehmender Beweidungsintensität betroffen ist. (Abb. 6). Die 
Summe der aktuellen und vergangenen Beweidung führte bei einer aktuellen 
Beweidungsintensität  von mehr als 5,5 LSU/ 100ha zu einem 50%-igen Rückgang der 
Individuendichte (Abb. 6). Bei dieser Bestockungsdichte wurde auch der niedrigste 
Diversitätswert ermittelt. Ein weiterer Hinweis auf die Intensität der Störung zeigt sich im 
Anstieg des Standardfehlers bei sinkender Diversität der Artenzusammensetzung. 
Effekte von Überbeweidung waren auch der Grund für einen Rückgang der Nagetierdi-
versität in anderen ariden Gebieten (Bowland & Perrin 1989; Hayward et al. 1997). Gene-
rell stimmen diese Ergebnisse überein mit der ansteigenden Anzahl an Belegen, dass 
eine durch Überbeweidung verursachte Verbuschung und die damit verbundenen ökolo-
gischen Auswirkungen, ein Savannenökosystem verändern und zu einem Verlust der 
Diversität führen (vgl. Meik et al. 2002; Wasiolka 2003; Tews 2003).  
4.1  Bedeutung der räumlichen Skala für das Auflösungsvermögen von Mustern 
Unterschiedliche Mechanismen wirken auf verschiedenen räumlichen Skalen (Lyons & 
Willig 1999). In der vorliegenden Untersuchung wurden einerseits artspezifische Habitat-
präferenzen auf der Mikrohabitatskala ermittelt (Abb. 2). Andererseits wurden die Muster 
der komplexen Beziehungen zwischen Nagetierabundanz und -diversität sowie der 
strukturellen Diversität der Vegetation ausschließlich auf der großen räumlichen Skala 
(250ha) erkannt (Abb. 5-7). Auf dieser Skala wurde das unimodale Muster zwischen 
Nagetierabundanz bzw. –diversität und steigender Strauchbedeckung identifiziert. Über-
raschenderweise jedoch wurden auf der Skala des mittleren Aktionsraums keine 
statistisch signifikanten Zusammenhänge ermittelt (Abb. 4).  
Obwohl auch die Heterogenität von Landschaften deutlich zwischen den verschiedenen 
räumlichen Skalen variiert (Urban et al. 1987; Kotliar & Wiens 1990; Keitt et al. 1997a; 
Savignac et al. 2000), werden Muster in vielen Untersuchungen auf jeglicher definierter 
Skala einer Analyse (z.B. Größe der Untersuchungsfläche) untereinander verglichen 
(eine Übersicht geben Rahbek & Graves 2000). Zum Beispiel können über Fernerkun-
dung oder Satellitenbildanalysen Vegetationsmuster sowie Größe, räumliche Verteilung 
und Konnektivität einzelner Vegetationsparameter identifiziert werden. Für Organismen 
hingegen hängt die Konnektivität von Vegetationsmustern nicht ausschließlich von ihrer 
Größe oder ihrer räumlichen Verteilung ab, sondern -ganz besonders- von der Skala, auf 
der Tiere mit den Vegetationsmustern interagieren. Generell finden solche Interaktionen 
im Aktionsraum der Tiere statt. Die Bedeutung der räumlichen Skala für das Auflösungs-
vermögen von Abundanz- und Diversitätsmuster wurde ebenfalls in einigen anderen 
Studien festgestellt (Orians & Wittenberger 1991; Hill et al. 1995; Spitzer et al. 1997; 
Schiegg 2000; Rahbek & Graves 2000; Tews et al. 2004). Brose (2003) zeigte, dass die 
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kleinen und mittleren räumlichen Skala korrelierten, während keine signifikanten Ergeb-
nisse auf einer großen Skala gefunden wurden. Savignac et al. (2000) fanden heraus, 
dass Helmspechte (Dryocopus pileatus) auf verschiedenen räumlichen Skalen auf die 
Heterogenität der Vegetation reagieren. Bei sämtlichen Untersuchungen bezieht sich die 
Größe der jeweiligen Skala relativ auf die Aktionsradien der analysierten Tiergemein-
schaft. Daher ist es verständlich, dass eine als groß definierte Skala für einen Käfer bei-
spielsweise eine kleine Skala für einen Nagetier und eine noch kleinere für einen Vogel 
bedeutet. 
Besonders bei fragmentierten Habitaten gewinnen größere Skalen zunehmend an 
Bedeutung (Johnson et al. 1992; Andren 1994; Keitt et al. 1997b; Bolger et al. 2000; 
Williams et al. 2002; Tscharntke et al. 2002). Günstige Bedingungen für Nagetiere auf 
einer kleinen Fläche von 1-2 Hektar beispielsweise, die von Gebieten mit geringer 
Nahrungsverfügbarkeit oder Habitatheterogenität umgeben sind, könnten trotzdem eine 
geringere Nagetierabundanz und –diversität aufweisen, als eine Vergleichsfläche mit 
identischer Qualität, die von Gebieten mit hoher Nahrungsverfügbarkeit umgeben ist, weil 
eine oder mehrere Arten das Gebiet im erstgenannten Szenario erst gar nicht mehr 
erreichen würden (Jorgensen & Demarais 1999). Somit könnten Untersuchungen, die 
ausschließlich auf der Basis dieser Skala ermittelt wurden, zu widersprüchlichen 
Ergebnissen führen. 
Entscheidend aber bleibt, dass diejenige räumliche Skala identifiziert werden muss, auf 
der ein Organismus mit den Habitatstrukturen interagiert, um somit die Effekte von Ände-
rungen der strukturellen Zusammensetzung des Habitats verstehen zu können. Zugege-
ben, in diesem Zusammenhang ist es schwierig, eine Empfehlung bei der Auswahl der 
„richtigen“ Skala zu geben. Wie groß ist groß genug bzw. wie klein ist klein genug, damit 
die gewählte Skala von Bedeutung für den Organismus ist? Selbstverständlich sind 
ökologisches Verständnis und Kenntnisse des Systems entscheidend bei der Auswahl 
der Skala. Aber darüber hinaus ermöglicht es der hier angewandte Multiskalenansatz, 
potentielle Missinterpretationen von Untersuchungen auf einer einzelnen, beliebigen 
Skala auszuschließen. 
Warum es scheinbar selten möglich ist, gewonnene Erkenntnisse von einem auf das 
andere System zu übertragen, obwohl die Umweltbedingungen arider Systeme per 
Definition ähnlich sind, bleibt hingegen ungeklärt. 
Skala ist beson-
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Bemühungen, Ergebnisse von kleinen, uniformen Vegetationspatches auf die Ebene von 
regionalen Landschaften zu übertragen, erfordern eine differenzierte Perspektive bei der 
Erforschung von ökologischen Problemen. Daher sollten relevante Fragen zunehmend 
auf verschiedenen räumlichen Skalen gestellt werden. Wir müssen ein besseres 
Verständnis dafür entwickeln, wie Prozesse auf einer kleinen Skala den Austausch von 
Ressourcen innerhalb einer einzelnen Landschaftseinheit modifizieren und welche 
Ressourcen und Populationen den Filter zwischen angrenzenden Landschaftseinheiten 
passieren. Um in Zukunft die Diversität von ariden Gebieten nachhaltig zu erhalten, 
müssen wir nicht nur die Dynamik von einzelnen Patches verstehen, sondern ebenfalls 
die Dynamik des Austausches zwischen Patches und zwischen Landschaftseinheiten. 
Dieses Verständnis ist erforderlich zur Formulierung nachhaltiger Managementstrategien 
zum Erhalt der Diversität von sowohl landwirtschaftlich genutzter Gebiete als auch von 
Naturreservaten.  
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Welche Bedeutung und Funktion übernehmen Sträucher als 
Landschaftsstrukturen für Kleinkarnivoren in der südlichen 
Kalahari ? 
 

















Vegetationsstrukturen, wie Bäume und Büsche prägen die Landschaft arider Savannen 
im südlichen Afrika. In der südlichen Kalahari sind dies Akazien in Trockenflussnähe und 
strauchige Vegetation zwischen den Dünentälern. Für die landschaftsstrukturierende 
Baumart Acacia erioloba ist ihre zentrale Bedeutung für den Erhalt der Artenvielfalt in 
diesem Lebensraum bekannt. Obwohl Strauchstrukturen theoretisch ganz ähnliche Funk-
tionen (z.B. Schutz- und Nistplatz) wie die Akazien erfüllen können, ist ihre Bedeutung für 
die Artendiversität bisher kaum untersucht. 
Ziel dieser Studie war die Analyse der Bedeutung von Sträuchern als zentrale Bestand-
teile der Landschaftsstrukturen für den Reproduktionserfolg von Fuchsmangusten 
(Cynictis penicillata). Eine besondere Rolle spielen hierbei ihre Bautensysteme, die als 
Ort zum Schutz vor Prädatoren und zur Versorgung der Jungtiere genutzt werden. Mögli-
che Zusammenhänge zwischen Vegetationsstruktur und Habitatpräferenz bei der Anlage 
der Bautensysteme werden in einem multiskalen Ansatz untersucht. (1) Existiert eine 
Mikrohabitatpräferenz für den Ort ihrer Bautensysteme? (2) Unterscheidet sich das 
direkte Umfeld der Reproduktionsbauten von zufälligen Flächen im Habitat? (3) Wirkt sich 
die Strauchbedeckung im Umfeld der Reproduktionsbauten auf die Gruppengröße und 
den Reproduktionserfolg der Art aus? (4) Ist die Dynamik dieser Auswirkungen kontinu-
ierlich in Bezug auf eine ansteigende Strauchbedeckung oder ergibt sich ein Schwellen-
wert? 
Meine Ergebnisse zeigen die zentrale Bedeutung von Strauchstrukturen für den Repro-
duktionserfolg von Fuchsmangusten. Dabei sind die Auswirkungen von Sträuchern 
inkonsistent für unterschiedliche räumliche Skalen. Im Mikrohabitat haben Strauchstruk-
turen positive Eigenschaften (Schutzfunktionen). Fuchsmangusten legten ihre Bauten 
meistens unter Sträuchern an, um ein Einstürzen durch Huftrampeln zu verhindern und  
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ihr eigenes Prädationsrisiko durch Greifvögel zu reduzieren. Für die Anlage ihrer Repro-
duktionsbauten wählten sie Strauchstrukturen mit einem Durchmesser von mindestens 
sechs Metern und präferierten dabei die Art Acacia hebeclada, wenn sich im Umkreis von 
10 Metern kein weiterer Strauchpatch befand. Auf einer größeren räumlichen Skala, im 
Umfeld von einem Hektar um Reproduktionsbauten wurden Flächen mit einer geringeren 
Strauchbedeckung als zufällige Flächen im Habitat präferiert.  
Das wichtigste Ergebnis allerdings ist, dass sich zunehmende Strauchbedeckung negativ 
auf die Gruppengröße und den Reproduktionserfolg dieser Art auswirkt. Für eine erfolg-
reiche Reproduktion scheint die Strauchbedeckung im Umfeld von einem Hektar um 
Reproduktionsbauten einen kritischen Schwellenwert von ca. 17,5% nicht überschreiten 
zu dürfen. Dies liegt darin begründet, dass bei zunehmender Strauchbedeckung ihre 















Die Landschaft der südlichen Kalahari ist von Vegetationsstrukturen wie großen Akazien 
in Trockenflussnähe und strauchiger Vegetation zwischen den Dünentälern geprägt 
(Leistner 1967). Solche Vegetationsstrukturen, wie die Baumart Acacia erioloba haben 
eine zentrale Bedeutung für den Erhalt der Artenvielfalt in diesem Lebensraum. Als 
wesentlicher Bestandteil der strukturellen Diversität in der südlichen Kalahari (Leistner 
1967) übernehmen die großen, einzelnstehenden Akazien eine bedeutende Schlüssel-
funktion für die Artendiversität in dem ansonsten strukturarmen System (Milton & Dean 
1995; Jeltsch et al. 1998; Dean et al. 1999; Hoffmann 2001; Zimmermann 2001; Günther 
2002; Wichmann 2002; Wichmann et al. 2004). Sie sind Nistplatz für zahlreiche 
Vogelarten, wie den in großen Kolonien brütenden Siedelwebern Philetairus socius 
(Maclean 1973) und Lebensraum für den fast ausschließlich auf Bäumen lebenden 
Baumskink  Mabuya spilogaster (Huey & Pianka 1977; Melzheimer 2003). Unter den 
Schatten spendenden Akazien harren sowohl Wild- als auch Haustiere während der 
Mittagshitze aus. Durch den Kot der ruhenden Tiere wird das Nährstoffangebot im Boden 
enorm verbessert und bietet dadurch optimale Bedingungen zur Keimung vieler Pflanzen-
arten (Hoffmann 2001; Zimmermann 2001). Die Etablierung der jungen Keimlinge erfolgt 
dann im Schutz der Schatten spendenden Akazie (Kos et al. in prep.). 
Ob Strauchstrukturen eine ähnlich wichtige Bedeutung für die Artendiversität zukommen, 
wurde bisher kaum untersucht. Theoretisch erfüllen Strauchstrukturen zwischen den 
Dünentälern ganz ähnliche Funktionen (z.B. Schutz- und Nistplatz) wie die großen 
Akazien in Trockenflussnähe. Der wesentliche Unterschied zwischen den beiden Vegeta-
tionsstrukturen besteht vor allem in ihren jeweiligen horizontalen und vertikalen Ausma-
ßen. Ihre strukturspezifischen Merkmale eröffnen somit unterschiedliche Möglichkeiten 
der Ressourcennutzung. So bieten Bäume für Vögel beispielsweise den idealen Schutz 
vor Nestprädation durch nicht kletterfähige Säugetiere, wie Schakalen, Füchsen, 
Mangusten u.a. Kleinkarnivoren an. Dagegen sind die Jungtiere derselben bodenleben-
den Kleinkarnivoren (oder auch Nagetiere) unter den dichten Strauchstrukturen optimal 
vor Greifvögeln geschützt (Bronner 1992). Während die großen Bäume Schatten für 
Wild- und Haustiere spenden, bedroht ihr Huftrampeln unterirdische Bautensysteme wie 
die von Kleinkarnivoren.  
Für einige Kleinkarnivorenarten wie z. B. Otocyon megalotis, Felis lybica oder Genetta 
genetta ist bekannt, dass sie Sträucher als Schutzstrukturen nutzen (Tab. 1). Strauch-
strukturen könnten sich auch besonders gut zur Anlage der unterirdischen Bauten-
systeme von Kleinkarnivoren eignen. Bisherige Untersuchungen an unterirdischen Gang-
systemen bodenlebender Säugetiere setzten ihren Fokus vor allem auf die Bautenarchi-
tektur (z.B. Jarvis & Sale 1971; Hickman 1979; Hickman 1983; Davies & Jarvis 1986), um 
z.B. Rückschlüsse auf das Belüftungssystem zum Erhalt des konstanten Mikroklimas 
(McNab 1966; Bennett et al. 1988) und der Sauerstoffversorgung zu erhalten (Nevo 
1979). Die dämmerungsaktiven Fuchsmangusten (Cynictis penicillata) beispielsweise 
meiden die extremen Tagestemperaturen von über 40°C im Sommer und warten diese 
Zeit innerhalb der Bauten ab (Wenhold 1990).  
Obwohl der Ort der Bautensysteme für die meisten Kleinkarnivoren in diesem System 
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schützenden Strauchstrukturen anlegen. Während ein potentielles Einstürzen der Bauten 
durch Huftrampeln für alle Arten gleichermaßen gilt, spielt eine Prädationsschutzfunktion 
der Strauchstrukturen insbesondere für tagaktive Arten mit solitärem Nahrungssuchver-
halten (Wenhold 1990, Tab. 1) eine wichtige Rolle, da sie dem höchsten Prädationsrisiko 
durch Greifvögel, wie dem Gaukler (Terathopius ecaudatus) (Steyn 1980), Kampfadler 
(Poleomaetus bellicosus) (Boshoff & Palmer 1979) oder Raubadler (Aquila rapax) (Steyn 
1973) ausgesetzt sind. Vor allem während der Reproduktionszeit ist eine Reduktion des 
Prädationsrisikos von entscheidender Bedeutung (Rasa et al. 1992). Cynictis penicillata 
erfüllt die Bedingungen dieser Annahme und wurde daher als Zielart ausgewählt (Tab. 1).  
In einem Biom wie der südlichen Kalahari, wo sowohl Wind- als auch Wassererosion die 
Landschaft mitprägen, wirken Sträucher der Erosion entgegen (Van Rooyen et al. 1991). 
Erste Beobachtungen haben gezeigt, dass Bauten von Fuchsmangusten häufig unter 
Strauchstrukturen angelegt werden, wenn sich unter ihnen Hügel aus erodiertem Sand 
oder Lehm gebildet haben (pers. com. Rasa 2000). 
Tabelle 1:  Hinweise artspezifischer Eigenschaften von Kleinkarnivoren auf die Bedeutung von Strauchstruktu-
ren in der südlichen Kalahari. Untersuchungszielart: Cynictis penicillata. 
Artspezifische Eigenschaft






























































































































































































































Anlage von Bautensystemen    [  ([)
2  [    [  [    [  [  ? 
Ort der Bautensysteme    ?  ?  ?      ?  ?   
Offene 
Fläche  ?  ? 
Strauch als Schutzstruktur     [  [  ?  [   ?  ? [    -  ?  ? 
Reproduktionsbau   [  [  [      ? ? ?  [  [   
Nahrungssuche     Familie Paar Solitär Solitär Solitär Solitär Solitär Solitär  Gruppe Solitär  Solitär 
1) zusammengestellte Informationen für Einzelarten aus Skinner & Smithers (1990)  
2) während der Reproduktion 
1.1 Untersuchungsziel 
Ziel dieser Studie ist es, die Bedeutung von Sträuchern als zentrale Bestandteile der 
Landschaftsstrukturen für den Reproduktionserfolg von Fuchsmangusten zu untersu-
chen. Eine besondere Rolle spielen hierbei ihre Bautensysteme, die als Ort zum Schutz 
vor Prädatoren und zur Versorgung der Jungtiere genutzt werden. Mögliche Zusammen-
hänge zwischen Vegetationsstruktur und Habitatpräferenz bei der Anlage der 
Bautensysteme werden auf zwei räumlichen Skalen untersucht: Standort der Bauten (i) 
und Umfeld (1ha) um die Bauten (ii). Existiert eine Mikrohabitatpräferenz für den Ort der 
Bautensysteme von C. penicillata? Unterscheidet sich das direkte Umfeld der Reproduk-
tionsbauten von zufälligen Flächen im Habitat? Welche Auswirkungen hat die Strauchbe-
deckung im Umfeld der Reproduktionsbauten auf Gruppengröße und Reproduktionser-
folg der Art? Des Weiteren wird die Dynamik der Auswirkungen zunehmender 
Strauchbedeckung untersucht, und überprüft, ob sie kontinuierlich in Bezug auf den 
Reproduktionserfolg sind, oder ob sich ein Schwellenwert ergibt.  




2.1  Biologie von Fuchsmangusten (Cynictis penicillata) 
Obwohl Fuchsmangusten in der Regel in kleineren Familienverbänden von vier bis zehn 
Individuen einen Bau bewohnen (Rowe-Rowe 1978; Du Toit 1980; Lynch 1980; Earlé 
1981; Stuart 1981; Wenhold 1990; Skinner & Smithers 1990), sind sie bei der Nahrungs-
suche oder Markierung des Territoriums, in dem sie zahlreiche Flucht- und Schlafbauten 
anlegen, solitär unterwegs (Lynch 1980; Wenhold & Rasa 1994).  
Für C. penicillata übernehmen Bautensysteme eine sehr wichtige Funktion insbesondere 
während der Aufzucht ihrer Jungtiere, da der Prädationsschutz der Jungtiere nicht über 
ein raffiniertes Wächtersystem, wie dem der tagaktiven, sozial lebenden Surikaten 
(Suricata suricatta) gewährleistet werden kann. Die Jungtiere von Surikaten verlassen im 
Schutz der Gruppe nach kürzester Zeit den Bau und werden während der Nahrungs-
suche von der gesamten Gruppe bewacht und versorgt (Lynch 1980; Clutton-Brock et al. 
1999a; Clutton-Brock et al. 1999b; Clutton-Brock et al. 1999c). 
Im Mittel werden 1,8 junge Fuchsmangusten (Rowe-Rowe 1978; Lynch 1980; Rasa et al. 
1992) in speziell dafür angelegten Kammern im Bau geboren (Smithers 1983; Skinner & 
Smithers 1990). Nach etwa drei bis vier Wochen verlassen die Jungtiere erstmals den 
Bau (Rasa et al. 1992). Von diesem Augenblick bis hin zu dem Zeitpunkt, an dem die 
Jungtiere groß genug sind, um aus dem Beutspektrum einiger kleinerer Greifvögel, wie 
dem Singhabicht (Melierax canorus) oder einer Mohrenweihe (Circus maurus) (Steyn 
1983) zu fallen und außerdem mobiler sind, Attacken aus der Luft auszuweichen, 
müssen sie noch etwa drei bis vier weitere Wochen von den übrigen Gruppenmitgliedern 
versorgt werden, bis sie erstmals ausgewachsene Gruppenmitglieder bei der Nahrungs-
suche begleiten (Rasa et al. 1992).  
2.2  Kartierung von Bautensystemen 
Die Kartierung von Flucht-, Schlaf- und Reproduktionsbauten von C. penicillata erfolgte 
auf fünf Untersuchungsflächen, den Farmen: Rooivaal (1), Alpha (2), Bloukrans (3) 
Miershoop Pan (4) und Lena (5) (vgl. Kapitel 1 und 2). Flucht- und Schlafbauten wurden 
für die Farmen 1, 2 und 4 im März und August 2001 sowie für die Farmen 3 und 5 im 
März und Oktober 2002 aufgenommen. Die Kartierung der Reproduktionsbauten wurde 
zwischen Februar und April sowie Juli, August und November 2001 für die Farmen 1, 2 
und 4 sowie von März bis April und September bis November 2002 für die Farmen 3 und 
5 durchgeführt. 
Das als Grundlage für sämtliche Untersuchungen entwickelte Versuchsdesign ist aus-
führlich in Kapitel 1 beschrieben, so dass hier ausschließlich die notwendigen Ergänzun-
gen dargestellt werden.  
Zur Kartierung der Flucht- und Schlafbauten wurde für jeden Block der Untersuchungs-
flächen auf fünf zufällig ausgewählten 1-Hektar Probeflächen zunächst die Vegetation 
nach den Methoden in Kapitel 2 aufgenommen. Unterirdische Bauten, mit weniger als 4 
Zugängen, wurden als Flucht- oder temporäre Schlafbauten definiert. Kartiert wurden nur 
Flucht- und 
Schlafbauten  
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aktuell genutzte Bauten, die eindeutig über das artspezifische Spurenmuster von Fuchs-
mangusten zu identifizieren waren (Skinner & Smithers 1990; Smithers 2000; Stuart & 
Stuart 2000). Unter Voraussetzung dieser Bedingung wurden die Anzahl der Bauten-
öffnungen und die Fläche um den Bau aufgenommen und in vegetationsfreie, gras- oder 
strauchbedeckte Fläche klassifiziert. Für Sträucher wurde außerdem die Art sowie Höhe 
und Umfang ermittelt (vgl. Kapitel 2). 
Sowohl durch systematisches Ablaufen des Geländes als auch zufälliges Entdecken bei 
anderen Untersuchungen im Rahmen des Projekts erfolgte die Kartierung der Reproduk-
tionsbauten. Dabei wurde zunächst die geographische Position (GPS Garmin 12) von 
Bauten aufgenommen, die zwei Bedingungen erfüllten:  
1. Frische Spuren von C. penicillata unterschiedlicher Größe, was auf eine Gruppe mit 
Jungtieren hinweist. 
2.  Permanent genutzte Bauten, die charakteristischerweise mindestens eine Latrine 
aufweisen. 
Anschließend wurden diese Bauten vor Sonnenaufgang aus einer Entfernung zwischen 
50 und 100 Metern mit einem Minolta Weathermatic Fernglas (Vergrößerung 10x50) 
beobachtet. Konnten nach maximal drei verschiedenen Beobachtungstagen Gruppen-
größe und Anzahl der Jungtiere nicht bestimmt werden, wurde dieser Bau aus der 
Analyse ausgeschlossen. Für eindeutig identifizierte Reproduktionsbauten wurden analog 
die für Flucht- und Schlafbauten beschriebenen Parameter aufgenommen.  
Für die Untersuchung des direkten Umfelds der Reproduktionsbauten wurden auf einer 
Fläche von einem Hektar (100x100m) um den Reproduktionsbau (Zentrum der Fläche) 
die Vegetationsbedeckung sowie die Position, Größe und Höhe von Sträuchern kartiert 
(analog der Methoden aus Kapitel 2). Um direkte Störungen der Brutführsorge durch den 
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2.3 Statistische  Auswertung 
Unterschiedliche Verteilungen von Angebot und Nutzung der Mikrohabitate (Strauchart) 
bei der Anlage der unterirdischen Gangsysteme von C. penicillata. wurden mit einem G-
Test (Χ² Log Likelihood Test) überprüft (Neu.C.W. et al. 1974; Sokal & Rohlf 1995; Zar 
1998).  
Strauchartpräferenzen bei dem Ort der Bautenanlage von C. penicillata wurden über den 






w = ; oi = Anteil Ressourcennutzung, pi = Anteil Ressourcenverfügbarkeit 
Indices Werte über 1,0 zeigen eine Präferenz und Werte kleiner als 1,0 ein Meiden der 
Ressource (Habitat). Die Index Werte variieren zwischen 0 und ∞, so dass  ein standardi-
sierter Selection Index Bi entwickelt wurde, der alle Ressourcenklassen (Straucharten) 














; ŵi = Selection Index 
Standardisierte Indices Werte von (1/Anzahl Ressourcenklassen) zeigen keine Präferenz 
an, niedrigere Werte ein Meiden und höhere eine relative Präferenz. Daraufhin wurde mit 
einem  Χ²-Test überprüft, ob Ressourcen signifikant und nicht zufällig genutzt bzw. 
gemieden wurden. Die Berechnung beider Indices Werte erfolgte mit dem Programm 
Niche Measure – Resource Selection, Version 2 (Krebs 1989). 
Die Vegetationsbedeckung im Umfeld der Reproduktionsbautensysteme und zufällig 
ausgewählten Flächen (beide 1ha) wurde über paarweise Mittelwertsvergleiche mit dem 
t-Test berechnet.  
Außerdem wurde für jedes Umfeld der Reproduktionsbautensysteme mit der Software 
ArcView 3.2, (Ext. Spatial Analyst) die Abstände zwischen Strauchstrukturen über die 
GPS-Position des Mittelpunkts der Strauchpatches ermittelt. Über paarweise Mittelwerts-
vergleiche (t-Test) wurde getestet, ob sich die Abstände zwischen Reproduktionsbau zur 
nächsten Strauchstruktur von Abständen zwischen zufälligen Sträuchern im Umfeld 
unterscheiden.  
Ein möglicher Zusammenhang zwischen dem Reproduktionserfolg, der Gruppengröße 
und der Strauchbedeckung wurde über eine Regressionsanalyse überprüft und der 
Regressionskoeffizient R² berechnet.  
Sämtliche statistische Analysen wurden mit SPSS, Version 11.5 durchgeführt. Graphiken 











3.1  Mikrohabitatpräferenz für Bautensysteme von Cynictis penicillata 
Fuchsmangusten in der südlichen Kalahari wählten bei der Anlage ihrer unterirdischen 
Gangsysteme bevorzugt Orte unter Strauchstrukturen (Abb. 1). Dabei befanden sich 85% 
der Flucht- und Schlafbauten (Χ²=20,28; p<0,001) sowie 95% der Reproduktionsbauten 
(Χ²=15,21; p<0,001) unter Sträuchern.  
 

























































































Abbildung 1:  Bedeutung der Vegetationsstruktur Strauch für den Ort der Bautenanlage von Fuchsmangusten 
(Cynictis penicillata). 
Zur Anlage von Gangsystemen unter Strauchstrukturen nutzte C. penicillata ausschließ-
lich die Arten Acacia hebeclada, Acacia mellifera und Rhigozum trichotomum. Der G-Test 
zeigt einen höchst signifikanten Unterschied zwischen der Quantität des jeweiligen 
Angebots der drei Straucharten und ihrer Nutzung zur Anlage von Reproduktionsbauten 
(Χ²=22,36; p<0,001) bzw. Flucht-/ Schlafbauten (Χ²=62,69; p<0,001). Daraus lässt sich 
schließen, dass Cynictis nicht alle Straucharten zur Bautenanlage gleich nutzt. 
Manly’s Selection Index zeigt eine Standortpräferenz (Bi>0,33) von sowohl Flucht-/ 
Schlaf- als auch Reproduktionsbauten für A. hebeclada an (Tab. 2). Dagegen werden A. 
mellifera und R. trichotomum Sträucher, im Vergleich zur Ressourcenverfügbarkeit dieser 
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Tabelle 2:  Standortpräferenz von C. penicillata zur Anlage von unterirdischen Flucht-/ Schlaf- und Reproduk-
tionsbauten unter Strauchstrukturen. Standortpräferenz Bi = log(relative Anzahl der Bauten pro 
Strauchart / relative Anzahl der Sträucher pro Hektar). Statistisch signifikante Unterschiede 
zwischen Angebot und Nutzung wurde mittels Χ²-Test geprüft. 
Funktion   Ressource  Angebot  Nutzung  Selection   95% Konfidenzgrenze
1) Std.  Selection
2) 
des Baus  (Strauchart)  (pi) #  (oi) Index  (wi) unterer  oberer  Index  (Bi) 
  Acacia  
hebeclada  0,0027  2 0,11  411,52*  0,00 1068,42  0,92 
Reproduktion  Acacia  
mellifera  0,1451 8  0,44  30,63*  11,30  49,96  0,07 
  Rhigozum  
trichtomum  0,8522 8  0,44  0,52*  0,19  0,85  0,01 
  Acacia  




mellifera  0,1451 33 0,43  29,53*  20,23  38,84  0,11 
  Rhigozum 
trichtomum  0,8522 39 0,51  0,59*  0,43  0,75  0,02 
1) Konfidenzintervall mit Bonferroni Korrektur (αkorrigiert / AnzahlStraucharten), αkorrigiert = 0,0167. 
2) Standardisierter Selection Index (Bi) über 0,33 (1/ AnzahlRessourcen) zeigt Habitatpräferenz an. 
* p<0,05 
 
Sechs der insgesamt 24 Reproduktionsbauten wurden nicht unter Strauchstrukturen an-
gelegt. Von ihnen wurden später fünf durch Huftrampeln von Wild- oder domestizierten 
Weidetieren zerstört.  
Eine Übersicht der charakteristischen Eigenschaften der Reproduktionsbauten unter 
Strauchstrukturen ist in Tabelle 3 dargestellt. Hervorzuheben ist, dass der Durchmesser 
der jeweiligen Sträucher, unter denen ein Reproduktionsbau angelegt wurde, mindestens 
6 Meter betrug (Tab. 3). 
 
Tabelle 3:  Merkmale der Reproduktionsbauten von C. penicillata unter Sträuchern (Acacia hebeclada, A. 
mellifera und Rhigozum trichtomum). Alle Werte ± Standardfehler. 
Strauchart  # Bauten  Ø Strauch [m]  Höhe [m]  Erosionshügel [m] 
Acacia hebeclada  2  17,51 ±1,59  0,90 ±0,10  0,20 ±0,00 
Acacia mellifera  8  8,16 ±1,18  1,94 ±0,14  0,00 ±0,00 
Rhigozum trichotomum  8  6,37 ±0,74  1,13 ±0,08  0,09 ±0,05 
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3.2  Umfeld der Reproduktionsbautensysteme 
Auf der räumlichen Skala einer Fläche von einem Hektar im Umfeld der Reproduktions-
bauten (FRepro) zeigt ein Habitatvergleich der Vegetationsbedeckung mit zufällig ausge-
wählten Flächen (FRandom) signifikante Unterschiede für die Vegetationsvariablen Gesamt-
bedeckung und Rhigozum trichotomum Strauchbedeckung (Abb. 2).  
Für Flächen um Reproduktionsbauten wurde eine 9% niedrigere Gesamtbedeckung 
ermittelt (p<0,01) als für FRandom. Eine wesentliche Rolle spielte dabei der geringere Anteil 
der R. trichotomum Strauchbedeckung von 5% bei (FRepro gegenüber FRandom (p<0,05).  
 
Bedeckung [%]
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Abbildung 2:  Habitatvergleich (Flächengröße 1ha) zwischen Reproduktionsbau und Zufallsflächen. Statistik: 
T-Test (2-seitig) bei unabhängigen Stichproben. 
 
Bei der Wahl des geeigneten Strauchpatches zur Anlage eines Reproduktionsbaus 
spielte für C. penicillata die räumliche Verteilung der Strauchstrukturen eine entschei-
dende Rolle.  
C. penicillata wählte Strauchstrukturen als Ort für Reproduktionsbauten aus, wenn sich in 
einem Radius von 10 Metern keine weitere Struktur befand (Abb. 3). Dabei war das 
Angebot von Strauchstrukturen mit einer Entfernung zum nächsten Nachbarn von mehr 
als 10 Metern signifikant niedriger als solche, die weniger als 10 Meter zum nächsten 
Nachbar entfernt waren (T=2,40; p=0,028).  
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<10m    NND>10m      T       p
14,94± 4,52    4,61± 0,83   2,40  0,028
     # Strauchpatches (Ø>2m)
1) 
n = 18 Reproduktionsbautenplots
 
1) Mittelwert ±Standardfehler 
2) NND = nearest neighborhood distance (kürzeste Entfernung zur nächsten Strauchstruktur) 
Abbildung 3:  Strauchstrukturen (Ø>2m) in einem Radius von 50 Metern um Reproduktionsbauten von 
Cynictis penicillata. Projektion der Flächen von 18 Reproduktionsbauten auf eine Ebene.   
C. penicillata wählt Strauchstrukturen als Ort für Reproduktionsbauten aus, wenn sich in einem 
Radius von 10 Metern keine weitere Struktur befindet (T=2,40; p<0,05). 
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3.2.1  Gruppengröße und Reproduktionserfolg von Cynictis penicillata 
Insgesamt wurde für die 18 untersuchten Gruppen (GR) eine mittlere Individuenzahl von 
ca. vier Fuchsmangusten pro Gruppe (x = 4,06 ±0,37 SE, n=18), darunter im Mittel ca. 
1,3 Jungtiere (JT) (x = 1,33 ±0,27 SE, n=18) beobachtet.  
Mit zunehmender Strauchbedeckung im Umfeld der Reproduktionsbauten sank die 
Gruppengröße von C. penicillata (R²=0,716, p<0,001) (Abb. 4). Anhand der Regres-
sionsfunktion für die Gruppengröße (f(GR)= -0,18xStrauchbedeckung+6,15) kann die 
Strauchbedeckung für eine Gruppengröße von exakt drei Individuen berechnet werden. 
Eine Gruppe mit weniger als drei Individuen kann in der Regel nur aus zwei adulten 
Mitgliedern bestehen und bedeutet somit immer eine erfolglose Reproduktion. So wurde 
für den Reproduktionserfolg von C. penicillata ein Schwellenwert bei einer Strauch-
bedeckung von 17,5% ermittelt. Bis zu diesem Schwellenwert sank ihr Reproduktions-
erfolg signifikant (R²=0,415, p<0,05). Während bei Gruppen unterhalb des Schwellen-
wertes eine mittlere Gruppengröße von ca. 4,5 Individuen ( x (GR)=4,60 ±0,32 SE, n=14), 
darunter ca. 1,5 Jungtiere (x (JT)= 1,78 ±0,27 SE, n=14) beobachtet wurden, bestanden 
die Gruppen oberhalb dieses Schwellenwertes immer nur aus zwei Individuen (x (GR)= 
2,00 ± 0,00 SE, n=4) und waren stets ohne Jungtiere.  
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Abbildung 4:  Gruppengröße und Reproduktionserfolg von Cynicits penicillata in Abhängigkeit zur Strauch-








In dieser Untersuchung wurde die Bedeutung von Sträuchern als zentrale Bestandteile 
der Landschaftsstrukturen für den Reproduktionserfolg von Fuchsmangusten (Cynictis 
penicillata) analysiert. Eine besondere Rolle spielen hierbei ihre Bautensysteme, die als 
Ort zum Schutz vor Prädatoren und extremer Tagestemperaturen sowie zur Versorgung 
der Jungtiere genutzt werden. Mögliche Zusammenhänge zwischen Vegetationsstruktur 
und Habitatpräferenz bei der Anlage der Bautensysteme wurden auf zwei räumlichen 
Skalen untersucht. 
Meine Ergebnisse zeigen, dass Strauchstrukturen eine wichtige Rolle für Fuchsmangus-
ten in der südlichen Kalahari spielen. Dabei sind die Auswirkungen von Sträuchern für 
ihren Reproduktionserfolg inkonsistent für unterschiedliche räumliche Skalen. Auf der 
Mikrohabitatskala, dem Ort ihrer unterirdischen Gangsysteme, insbesondere der Repro-
duktionsbauten, wirken Strauchstrukturen positiv, währenddessen auf einer größeren 
räumlichen Skala negative Effekte mit zunehmender Strauchbedeckung auftreten.  
Erosionshügel, die sich vor allem um Strauchstrukturen in Trockenflussnähe bilden, 
spielten keine ausschlaggebende Rolle bei der Wahl des Bautenstandorts. Die Höhe der 
Erosionshügel in dieser Untersuchung betrug im Mittel 10cm. Vereinzelte Beobachtungen 
haben gezeigt, dass Erosionshügel ausschließlich in Trockenflussnähe bis zu einem 
Meter hoch werden können und dort genutzt werden (Rasa pers. com. 2000), weil sie 
einerseits gegenüber der übrigen, lehmigen und harten Bodenoberfläche ein sandigeres 
und loseres Substrat bieten, das sich besser zum Graben eignet, und andererseits die 
erhöhte Position ein Überschwemmen bei plötzlichen starken Regenfällen verhindert. 
4.1  Strauchstrukturen schützen Fuchsmangusten – Mikrohabitatskala 
Unterirdische Gangsysteme müssen für Fuchsmangusten (Cynictis penicillata) zwei 
wichtige Funktionen erfüllen: (i) Schutz vor Huftrampeln und (ii) Prädationsschutz, insbe-
sondere während der Reproduktion.  
In dieser Untersuchung legten Fuchsmangusten ihre Flucht-/Schlaf- und Reproduktions-
bauten bevorzugt unter Strauchstrukturen an (Abb. 1). Dabei wurden am häufigsten 
Strauchstrukturen von Acacia mellifera und Rhigozum trichotomum zur Anlage ihrer 
Bautensysteme genutzt (Tab.2), die jedoch auch einen sehr hohen relativen Anteil an der 
Gesamtstrauchbedeckung aufwiesen (A. mellifera: 14% und R. trichotomum: 85%). 
Umso erstaunlicher ist es, dass trotz des geringen Angebots von Acacia hebeclada (1%) 
dort zwei von insgesamt 18 mit Strauchstrukturen assoziierten Reproduktionsbauten 
unter dieser Art angelegt wurden. Diese Strauchart wurde also zur Anlage von Bauten-
systemen präferiert.  
Sowohl Wildtiere als auch domestizierte Weidetiere können unterirdische Gangsysteme 
von Fuchsmangusten zerstören, was durch die Anlage der Bauten unter Strauchstruktu-
ren minimiert wird. Lange und scharfe Dornen der Acacia Sträucher (A. hebeclada und A. 
mellifera) schützen die Bauten effektiv vor Huftrampeln, obwohl ihre Blätter und Früchte 
zum Nahrungsspektrum einiger Weidetierarten zählen (Anderson et al. 1990; Bergström 
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Sträucher herum beobachtet. Auch Bauten unter R. trichotomum waren nicht von negati-
ven Effekten durch Huftrampeln betroffen. Unabhängig von der Strauchart befanden sich 
sowohl Bautenöffnungen als auch Gangsysteme überwiegend unterhalb der schützenden 
Strauchstruktur. Auch wenn in den darauf folgenden Jahren etwa die Hälfte aller Bauten 
nicht weiter genutzt wurden, war keiner der Bauten von Huftrampeln betroffen. 
Dennoch wurden sechs Reproduktionsbauten nicht unter schützenden Strauchstrukturen 
angelegt. Zwar war keiner dieser Bauten während der zweimonatigen Brutfürsorge der 
Fuchsmangusten von Huftrampeln betroffen, jedoch waren fünf dieser Bauten bereits in 
der darauf folgenden Saison durch Huftrampeln zerstört. Damit ist für Fuchsmangusten in 
der südlichen Kalahari das Risiko sehr hoch durch Huftrampeln Bautensysteme zu verlie-
ren, die nicht unter Strauchstrukturen angelegt wurden.  
Direkte Effekte von Weidetieren auf andere Arten in ariden und semiariden Gebieten sind 
nicht gut dokumentiert (Lovich 1999). Bekannt ist, dass z.B. durch eine hohe Huftrampel-
frequenz unabhängig von der Weidetierart die Diversität von Arthropoden sinkt (Rivers-
Moore et al. 1996) oder das Huftrampeln weidender Schafe die Bauten der Kalifornischen 
Gopherschildkröte (Goperus agassizii) zerstören (Nicholson & Humphreys 1981). 
Neben der Schutzfunktion von Sträuchern, die einerseits das Risiko ein durch 
Huftrampeln verursachtes Einstürzen der Bautensysteme von Fuchsmangusten mini-
miert, wird insbesondere das Prädationsrisiko der Jungtiere durch Greifvögel am Repro-
duktionsbau reduziert. 
Dabei sind Strauchstrukturen mit einem Durchmesser von mehr als 6 Metern charakteris-
tisch für die Anlage eines Reproduktionsbaus (Tab. 3). Erst ab dieser Größe scheint eine 
Strauchstruktur ausreichend Schutz vor Greifvögeln zu bieten. Obwohl Prädationsraten 
durch Greifvögel hier nicht direkt gemessen werden konnten, ist die Schutzfunktion 
dorniger Sträucher offensichtlich und wurde ebenfalls als Grund für eine Reduktion des 
Prädationsrisikos durch Greifvögel bei Baumratten (Thallomys nigricauda) vermutet 
(Eccard et al. 2004).  
Der Prädationsschutz vor Greifvögeln wirkt sich vor allem positiv auf das Prädationsrisiko 
der Jungtiere aus, wenn sie während ihrer ca. zweimonatigen Versorgung nach der 
Geburt am Reproduktionsbau unter einer schützenden Strauchstruktur gefüttert werden. 
Nach diesem für Kleinkarnivoren relativ langen und intensiven Versorgungszeitraum 
(Smithers 1971; Waser 1980; Smithers 1983) fallen die jungen Fuchsmangusten schließ-
lich aus dem Beutespektrum einiger Greifvögel, da sie zum einen mit zunehmendem 
Alter zu schwer werden sowie aufgrund ihrer erhöhten Mobilität schneller möglichen 
Attacken aus der Luft ausweichen können (Rasa et al. 1992).  
Interessanterweise befand sich in einem Radius von 10 Metern um einen Reproduktions-
bau nie eine weitere Strauchstruktur (Abb. 3). Möglicherweise werden durch diese freie 
Sichtfläche vom Boden nahende Nesträuber, wie die Kapcobra (Naja nivea) früher von 
Wächtern entdeckt. Dadurch wird erreicht, entweder die Jungen an einen anderen Ort zu 
bringen oder den Angreifer rechtzeitig zu vertreiben (Rasa et al. 1992).  
Eine relativ einzeln stehende Strauchstruktur scheint Fuchsmangusten in der südlichen 
Kalahari also optimale Bedingungen zur Prädationsprävention zu bieten. 
Bieten Schutz 
vor Prädation  
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4.2  Effekte der Strauchbedeckung auf den Reproduktionserfolg – große räum-
liche Skala 
Obwohl Strauchstrukturen auf einer kleinräumigen Skala eine wichtige Schutzfunktion für 
Bautensysteme übernehmen, sind die Effekte der Strauchbedeckung auf einer größeren 
räumlichen Skala negativ.  
Die Vegetationsbedeckung im Umfeld (1ha) der Reproduktionsbauten war deutlich nied-
riger (9%) als der Bedeckungsgrad zufällig ausgewählter Flächen im Untersuchungsge-
biet. Dabei wählten Fuchsmangusten solche Orte aus, die einen signifikant geringeren 
Anteil von R. trichotomum Sträuchern aufwiesen (Abb. 2). Zunächst scheint dieses 
Ergebnis widersprüchlich, denn eine zunehmende Strauchbedeckung würde einen 
höheren Prädationsschutz vor Greifvögeln innerhalb der Territorien bedeuten, da die 
Entfernung zur nächsten schützenden Strauchstruktur abnimmt. Allerdings sinkt mit 
zunehmender Strauchbedeckung gleichzeitig auch das Nahrungsangebot. Sowohl die 
Verfügbarkeit von Nagetieren (Kapitel 3, Bowland & Perrin 1989; Hayward et al. 1997), 
die von Fuchsmangusten besonders zur Versorgung ihrer Jungtiere präferiert werden 
(Rasa et al. 1992), als auch die Häufigkeit von Insekten (Kapitel 5, Seymour & Dean 
1999; Bolger et al. 2000; Wasiolka 2003) sind bei hohen Strauchbedeckungen niedriger.  
Tatsächlich nahm bei zunehmender Strauchbedeckung die Gruppengröße von C. 
penicillata signifikant ab (Abb. 4). Im Kgalagadi Transfrontier Park mit ausschließlicher 
Wildtierbeweidung wurde eine mittlere Gruppengröße von 5,5 Individuen, darunter 1,5 
Jungtieren festgestellt (Rasa et al. 1992). Im Gegensatz zu diesen ursprünglichen 
Systembedingungen der südlichen Kgalagadi Transfrontierpark wurde in der vorliegen-
den Studie auf Farmen mit domestizierter Tierhaltung eine niedrigere mittlere Gruppen-
größe von 4,1 Individuen mit 1,3 Jungtieren beobachtet. Für Fuchsmangusten scheinen 
die Umweltbedingungen im Park daher besser zu sein als auf den benachbarten 
Untersuchungsfarmen. Ab einer Strauchbedeckung von 17,5% auf Farmland sank die 
Gruppengröße unter drei Individuen aufgrund der abnehmenden Nahrungsverfügbarkeit. 
Auch der Reproduktionserfolg von C. penicillata nahm kontinuierlich bis zu diesem 
Schwellenwert (Strauchbedeckung von 17,5%) ab. Ausschließlich bei Gruppen unterhalb 
dieses Schwellenwertes wurde eine erfolgreiche Reproduktion mit ca. 1,5 Jungtieren 
beobachtet und keine Jungtiere in Gruppen oberhalb des Schwellenwertes. Dies zeigt, 
dass der Reproduktionserfolg auf Farmland unterhalb dieses Schwellenwertes mit dem 
ermittelten Reproduktionserfolg im Transfrontierpark (Rasa et al. 1992) übereinstimmt. 
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4.3  Synthese der räumlichen Skalen 
Eine weitere Besonderheit wird erst bei der Synthese des multiskalen Ansatzes der 
Untersuchung deutlich: Die Gesamtstrauchbedeckung der Untersuchungsflächen 
bestand zu einem Anteil von 80% aus R. trichotomum (Abb. 3). Dennoch wurde diese 
Strauchart verhältnismäßig selten zur Anlage von Bautensystemen genutzt. Interessan-
terweise wurde diese Strauchart nur genutzt, wenn die Strauchbedeckung, also beson-
ders der Anteil von R. trichotomum im Umfeld entsprechend gering war. Da R. 
trichotomum bei starker Beweidung charakteristischerweise meistens flächendeckend 
auftritt und dort die Nahrungsverfügbarkeit niedrig ist, sind kleine Patches dieser Art mit 
guten Nahrungsbedingungen im Umfeld relativ selten. 
Aus meinen Ergebnissen schließe ich, dass Fuchsmangusten bei der Wahl eines guten 
Territoriums abwägen müssen zwischen der Verfügbarkeit geeigneter Strauchstrukturen 
(Schutzfunktion) auf der Mikrohabitatskala und dem Anteil der Strauchbedeckung 
(Nahrungsverfügbarkeit) im Territorium. Ein optimales Territorium für Fuchsmangusten 
würde folgende charakteristische Habitateigenschaften aufweisen:  
1. Eine  Acacia hebeclada Strauchstruktur mit einem Durchmesser von mehr als 
sechs Metern zur Anlage des Reproduktionsbaus (Tab. 3) 
2.  Im Umkreis von 10 Metern um diesen Reproduktionsbau keine weitere Strauch-
struktur (Abb. 3) 
3.  Einen geringen Strauchanteil von weniger als 10% an der Vegetationsbedeckung 
im Umfeld (1ha) des Reproduktionsbaus (Abb. 2) 
4.  In diesem Umfeld bevorzugt Acacia mellifera Sträucher mit scharfen Dornen als 
weitere Schutzstrukturen (Abb. 2) 
5. Regelmäßig  verteilte  Strauchstrukturen  im Territorium zur Anlage von Flucht- und 
Schlafbauten (Wenhold 1990) 
4.4 Fazit 
Schließlich möchte ich wie in Kapitel 3 feststellen, dass langfristige Überbeweidung auf 
einer regionalen Skala durch die Zunahme der Strauchbedeckung (z.B. Skarpe 1990) die 
Diversität arider Lebensräume bedroht. Obwohl die negativen Effekte von Überbewei-
dung in der vorliegenden Studie nur eine Art (C. penicillata) betreffen, steht sie im 
Einklang mit Untersuchungen anderer Organismengruppen in durch Verbuschung 
gestörter Systeme (Bowland & Perrin 1989; Hayward et al. 1997; Meik et al. 2002; Tews 
et al. 2004). Dennoch übernehmen Sträucher als zentrale Vegetationsstrukturen in semi-
ariden Gebieten eine zentrale Funktion und bieten Schutz-, Schlaf- und Nistplatz sowie 
Nahrung für eine Vielzahl von Arten (Bartholomew 1970; Thompson 1982; Parmenter & 
Macmahon 1983; Eccard et al. 2004; Torre & Diaz 2004). 
Für Fuchsmangusten sinkt erst bei Strauchbedeckungen von über 10% die Wahrschein-
lichkeit einzelstehende Strauchpatches zu finden, die sich besonders zur Anlage ihrer 
Reproduktionsbauten eignen. Infolgedessen nehmen dann sowohl Gruppengröße als 
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hung der Art führen könnte. Mit dem aktuellen Wissensstand ist es unmöglich zu 
prognostizieren, welche Konsequenzen der Verlust einer solchen Art am oberen Ende 
der Nahrungskette für das Nahrungsnetz dieses Lebensraums bedeutet. Erste Hinweise, 
welche trophischen Kaskaden durch ein Fehlen von top-down Prädatoren ausgelöst 
werden können, geben Exklusionsexperimente mit Karnivoren (Atlegrim 1989; Bock et al. 
1992; Marquis & Whelan 1994; Dial & Roughgarden 1995). Durch einen Ausschluss von 
Karnivoren mit vertebrater Ernährungsweise wurden starke direkte Effekte von Karnivo-
ren auf die Abundanz ihre herbivoren Beutetiere sowie weniger starke indirekte Effekte 
auf Pflanzen ermittelt (eine Übersicht geben Schmitz et al. 2000). 
5. Ausblick 
Dieses Fallbeispiel zeigt auf zwei räumlichen Skalen die besondere Bedeutung der 
Vegetationsstruktur Strauch für den Reproduktionserfolg und den Erhalt von Fuchsman-
gusten. Effekte strauchartiger Vegetationsstrukturen wurden auch für die Diversität der 
Nagetiergemeinschaft in der südlichen Kalahari festgestellt (Kapitel 3). Außerdem 
beobachtete ich während der Kartierung der Strauchstrukturen regelmäßig Vogelnester in 
Sträuchern über 2 Metern Höhe sowie große flugfähige Insekten, wie z.B. Buprestiden 
und Orthopteren, die auf diesen Strukturen landeten bzw. wegflogen. Damit scheint auch 
die wesentliche Bedeutung von Strauchstrukturen für die Artenvielfalt der südlichen 
Kalahari sehr wahrscheinlich. Allerdings sind insbesondere für Arthropoden weitere 
Untersuchungen notwendig, um eventuelle Schwellenwerte für eine maximale Strauch-
bedeckung zu ermitteln, die in ariden Gebieten eine größtmögliche Artenvielfalt aufrecht-
erhalten können. Dabei ist zu berücksichtigen, dass die Verteilung dieser Strukturen auf 
verschiedenen räumlichen Skalen eine unterschiedliche Bedeutung für die jeweilige 
Artengruppe erhält (z.B. Orians & Wittenberger 1991; Hill et al. 1995; Spitzer et al. 1997; 
Schiegg 2000; Rahbek & Graves 2000; Tews et al. 2004).  
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Die Zerstörung und Veränderung von Habitaten wurde als ernstzunehmendste 
Bedrohung für die Biodiversität weltweit identifiziert. Besonders gefährdet sind 
Weidelandflächen arider Ökosysteme aufgrund der stetigen Erhöhung von Weidetier-
besatzdichten und der Sensibilität dieser Systeme. Es ist bekannt, dass große Karnivore 
sich sehr gut als Bioindikatoren zur Beurteilung der Systemintegrität gestörter Gebiete 
eignen. Allerdings werden sie in Weidelandschaften verständlicherweise häufig ausge-
zäunt oder bejagt. Obwohl die Bedeutung von Kleinkarnivoren (Körpergewicht <10kg) als 
störungssensitive Arten bislang wenig beachtet wurden, könnten sie sich gerade in 
solchen Gebieten als mögliche Bioindikatoren eignen. 
Ziel der Untersuchung war es, entlang eines Weideintensitätsgradienten die Auswir-
kungen von Beweidung auf die Abundanz- und Diversitätsmuster von Kleinkarnivoren in 
der südlichen Kalahari zu analysieren. Dabei konzentrierte ich mich auf folgende 
Fragestellungen: (1) Unterscheiden sich Artinventar und Abundanz der einzelnen 
Kleinkarnivoren auf unterschiedlich intensiv beweideten Flächen? (2) Wie verändert sich 
dabei die Verfügbarkeit ihrer wichtigsten Beutetiergruppen (Käfer, Termiten, Orthopteren 
und Nagetiere)? (3) Welche Faktoren (Beuteverfügbarkeit oder Vegetationsparameter) 
erklären die Abundanz einzelner Kleinkarnivoren, ihre Gesamtabundanz sowie ihre 
Diversität? (4) Eignet sich eine bestimmte Kleinkarnivorenart als Bioindikator für die 
Diversität der Gilde? (5) Welche Rückschlüsse können daraus für die Beurteilung der 
Systemintegrität gewonnen werden? 
Die Ergebnisse meiner Felduntersuchungen auf unterschiedlich intensiv beweideten 
Farmen zeigen (1) ein identisches Kleinkarnivorenartinventar für alle Flächen, aber 
deutliche Unterschiede in der Abundanz der Einzelarten zwischen den Flächen.  
(2) Die Auswirkungen steigender Weideintensität auf die relative Häufigkeit der   
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wichtigsten Beutetiere von Kleinkarnivoren unterschieden sich zwischen den einzelnen 
Beutetiergruppen. Eine lineare negative Korrelation bestand für Orthopteren, während 
unimodale Antwortmuster für Käfer mit maximaler Abundanz bei einer Strauchbedeckung 
von ca. 15% und für Nagetiere bei ca. 12,5% Strauchbedeckung festgestellt wurden, 
wohingegen keine Korrelation für Termiten ermittelt werden konnte. 
(3) Sowohl Regressionsmodelle mit Vegetationsparametern als auch solche mit der 
Verfügbarkeit verschiedener Beutetiergruppen als Modellvariablen können die Abundanz 
einzelner Kleinkarnivorenarten erklären. Überraschenderweise war die beste erklärende 
Variable für Gesamtabundanz und Diversität der Gilde die Strauchbedeckung. Dabei 
sank mit zunehmender Strauchbedeckung die Gesamtabundanz, während für die 
Diversität ein unimodales Muster mit maximaler Diversität bei einer Strauchbedeckung 
von ca. 12,5% festgestellt wurde.  
(4) Die relative Häufigkeit von Ginsterkatzen (Genetta genetta) eignet sich als guter 
Indikator für die Diversität der Kleinkarnivoren. Jedoch war hierfür die Strauchbedeckung 
ein noch besserer Bioindikator. 
Die Schlussfolgerung daraus (1-4) und damit das wichtigste Ergebnis meiner Unter-
suchungen (5) ist, dass über die Diversität von Kleinkarnivoren die aktuelle System-
integrität der Untersuchungsflächen erfasst werden konnte. Es bestand eine signifikante 
Korrelation zwischen der Diversität von Kleinkarnivoren und der Beutetierfänge. 
Außerdem wurde ein unterschiedliches Regenerationspotential von Kleinkarnivoren für 
verschiedene Beweidungsintensitäten festgestellt. Kleinkarnivoren eignen sich damit sehr 
gut zur Beurteilung der Systemintegrität von Weidelandschaften arider Savannen wie der 
südlichen Kalahari und erhalten dadurch den Status einer Indikatorgilde. 
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1. Einleitung   
Die Zerstörung von Habitaten wurde als ernstzunehmendste Bedrohung für die Biodiver-
sität weltweit identifiziert (Wilcove et al. 1998). Besonders in Gebieten mit steigender 
Urbanisierung sind jedoch Verlust und Fragmentierung von Habitaten praktisch unver-
meidlich. Allerdings führt die global zunehmende Bevölkerungswachstumsrate auch in 
ländlichen Gebieten mit relativ geringer Bevölkerungsdichte zu einem stetig ansteigenden 
anthropogenen Landnutzungsdruck. Eine solche Veränderung wird auch in der südlichen 
Kalahari beobachtet (Boonzair et al. 1990): Dort führt der lokale und nationale Fleischbe-
darf der wachsenden Bevölkerung Südafrikas zu einer Intensivierung der Schaf- und 
Rinderbeweidung (Directorate of Agricultural Information 1991). Während in Zentren der 
Urbanisierung Habitatverlust und –fragmentierung unmittelbar zu erkennen sind, wirken 
sich die Folgen von Überbeweidung erst nach mehreren Dekaden im Verlust von Habi-
tatqualität oder in der Fragmentierung von Habitaten aus (Milton & Dean 1995; Weber & 
Jeltsch 2000). Daher ist eine Degeneration durch Überbeweidung sowohl weniger offen-
sichtlich als auch ein schleichender Prozess, der die ökologische Integrität solcher 
Gebiete mindert. Als ökologische Integrität wird die Kapazität eines Ökosystems 
bezeichnet, eine ausgewogene und anpassungsfähige Gemeinschaft aufrecht zu erhal-
ten. Diese ist in Artenzusammensetzung, Diversität und funktionaler Organisation 
vergleichbar mit einem ungestörten Gebiet in dieser Region (Karr & Dudley 1981). Im 
heterogenen Farmmosaik der südlichen Kalahari könnten die unterschiedlichen Landnut-
zungspraktiken der vergangenen 50 Jahre zu einem Verlust der Habitatqualität, zu 
Habitatfragmentierung und dadurch zu einer Minderung der Systemintegrität geführt 
haben. 
Per Definition bedeutet Habitatfragmentierung die Zerteilung eines durchgehenden 
Habitats, Ökosystems oder Landnutzungstyps in kleinere Bruchstücke (GTOS/TEMS 
2004). Je nach Intensität der Fragmentierung, die durch verschiedene Eigenschaften der 
Habitatfragmente, wie Größe, Isolation, Anteil der Randeffekte und Habitatqualität sowie 
den Eigenschaften des umgebenden Habitats beeinflusst wird (Tscharntke et al. 2002), 
ist die Populationsdynamik von Organismen unterschiedlich stark betroffen. Dabei 
werden sowohl die Abundanz von Populationen als auch die Diversität von Gemein-
schaften auf unterschiedlichen räumlichen Skalen beeinflusst (Kapitel 3, Kareiva 1987; 
Hobbs 1993; Andren 1994; Crooks 2002). Huston (1994) hat dies an einem sehr 
plausiblen Beispiel veranschaulicht: „Für ein Schaf ist eine Weide ein grüner Salat und für 
ein Insekt ein komplexes Universum.“  
Die Antwortmuster von Wildtieren auf ihre Umwelt sind ebenso komplex, wie die Weide 
für das Insekt. Generell gilt: je heterogener ein Habitat, desto mehr Arten sind zu erwar-
ten (Mac Arthur & Mac Arthur 1961, vgl. Kapitel 2 Habitat Heterogenitäts Hypothese). 
Aber, je nachdem, welche Strukturen eine Art im Habitat wahrnimmt, können sich die 
Effekte von Habitatheterogenität grundlegend zwischen den räumlichen Skalen vonein-
ander unterscheiden. Strukturierende Eigenschaften der Vegetation, die für eine 
Tiergruppe mit großen Aktionsräumen ein heterogenes Habitat bedeutet, können sich auf 
eine andere taxonomische Gruppe mit sehr kleinen Aktionsradien als fragmentiertes 
Habitat auswirken (Okland 1996). So wirken sich auch die bestimmenden Faktoren der 
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Tews et al. 2004). Solche Faktoren sind z.B. Sukzession (Connell & Slatyer 1977; Archer 
et al. 1988; Brose 2003), Invasion (Van Vegten 1983; Van Auken 2000; Keitt et al. 2001) 
oder Störungen jeglicher Art, wie z.B. Landnutzung durch Beweidung (Bowland & Perrin 
1989; Fuls 1992; Bousman & Scott 1994; Wada et al. 1995). Innerhalb eines beliebigen 
Habitats wirken sich Störungen auf das Gleichgewicht der Artengemeinschaft aus und 
führen zu einem unimodalen Diversitätsmuster mit maximaler Diversität bei mittlerer 
Störungsintensität. Dieser Zusammenhang wird als Intermediate disturbance Hypothesis 
bezeichnet (Grime 1973; Connell 1978; Connell 1979).  
Eine häufig verwendete Methode, um den aktuellen Status einer störungssensitiven 
Artengemeinschaft zu beurteilen, sind Bioindikatoren (Gosz et al. 1992; Dufrêne & Le-
gendre 1997; Soyza et al. 1998; Jansson 1998; Read & Andersen 2000; Carignan & 
Villard 2002; Coulson et al. 2002; Lawler et al. 2003; Mac Nally & Fleishman 2004). Für 
große Karnivore wie Pumas, Kojoten oder Bären wurde festegestellt, dass sie durch 
Störungen besonders gefährdet sind, aufgrund ihrer relativ großen Aktionsräume, ihrer 
geringen Individuendichte und ihrer direkten Bedrohung durch den Menschen (Noss et al. 
1996; Woodroffe & Ginsberg 1998). Tatsächlich weisen Abundanz und Diversität dieser 
umweltsensitiven und ökologisch bedeutenden Arten auf die Systemintegrität hin (Noss 
et al. 1996). Allerdings sind in landwirtschaftlich genutzten Gebieten, wie der südlichen 
Kalahari, das größtenteils aus Weideland zur kommerziellen Fleischproduktion besteht, 
Topprädatoren, wie Löwe, Leopard, Gepard und Hyäne verständlicherweise ausge-
schlossen und werden zum Teil bejagt.  
Die Bedeutung von Kleinkarnivoren (Körpergewicht<10kg) als mögliche Bioindikatoren, 
die den Artenreichtum einer Gemeinschaft oder eines kompletten Systems reflektieren 
sollen (Chapin et al. 2000; Mooney 2000), wurde bislang dagegen wenig beachtet. Dabei 
könnten gerade sie wertvolle Hinweise auf die Systemintegrität leisten, da sie auch in 
Weidelandschaften vorkommen. 
Sowohl Artenvielfalt als auch relative Häufigkeit einzelner Kleinkarnivoren, die ein Gebiet 
aufrechterhalten kann, hängen von seinen habitatspezifischen Eigenschaften, wie 
Nahrungsverfügbarkeit und Prädationsschutz ab (Kapitel 4). Dabei spielt der 
Jahresniederschlag eine wichtige Rolle für die Produktivität arider Systeme (z.B. 
Abramsky & Rosenzweig 1984; Snyman & Fouché 1993; Dahlberg 2000; Ernest et al. 
2000; Roques et al. 2001). Störungen durch Beweidung verändern die habitatspezi-
fischen Eigenschaften, so dass eine Habitatfragmentierung zum Verlust von Einzelarten 
führen kann. Ein Rückgang oder Verlust von Prädatoren in gestörten Gebieten könnte 
unvorhersehbare trophische Kaskaden auslösen, die die Struktur ökologischer 
Gemeinschaften maßgeblich verändern (Crooks & Soule 1999; Dyer & Stireman 2003). 
Besonders die artenreiche Gilde der Kleinkarnivoren, von denen die Verbreitung von 10 
Arten (Methoden) in diesem Lebensraum beschrieben wird (Smithers 1983), haben in 
den Nahrungsnetzen der südlichen Kalahari eine zentrale Bedeutung. Sie ernähren sich 
zu einem Großteil von Weideschädlingen, wie diversen Orthopteren-, Käfer-, Termiten- 
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Beweidung hat in der südlichen Kalahari bereits zu einer Veränderung der strukturellen 
Diversität geführt (Kapitel 2). Von diesen Veränderungen betroffen sind insbesondere 
Tiergemeinschaften, die sich direkt von der Vegetation ernähren, wie z.B. die Nagetier-
gemeinschaft (s. Kapitel 3 und dort angegebene Literatur). Für Kleinkarnivoren ist der 
Zusammenhang zwischen Störung und Abundanz der Einzelarten sowie der Diversität 
der Gilde erheblich komplexer. Eine durch Beweidung verursachte Zunahme der 
Strauchvegetation steigert einerseits das Angebot an Schutzstrukturen und führt somit zu 
einer Reduktion des eigenen Prädationsrisikos durch Greifvögel (Rasa et al. 1992), ande-
rerseits wirken sich Veränderungen der Vegetation unterschiedlich auf die Verfügbarkeit 
der einzelnen Beutetiergruppen aus (s. Methoden). Um die aktuelle Integrität des 
gesamten Systems zu erfassen und zukünftige Entwicklungen zu prognostizieren, ist eine 
Identifikation derjenigen Parameter notwendig, die maßgeblich das Abundanzmuster der 
Einzelarten sowie die Diversität der Gilde prägen. Dabei können Störungen verschiedene 
Intensitätsstufen erreichen, die sich im veränderten Abundanzmuster der Einzelarten bis 
hin zum Verlust von Arten widerspiegeln. Insbesondere außergewöhnliche Nieder-
schlagsmengen könnten sich unterschiedlich auf die Regeneration der verschieden stark 
gestörten Flächen und somit auf die Kleinkarnivoren auswirken.  
1.1 Untersuchungsziel 
Ziel der Untersuchung ist es, die Auswirkungen von Beweidung auf die Abundanz- und 
Diversitätsmuster der Kleinkarnivoren in der südlichen Kalahari zu analysieren. Dabei 
sollen mögliche Bioindikatoren für die Diversität der Gilde identifiziert werden, die die 
aktuelle Systemintegrität beschreiben und Prognosen auf zukünftige Entwicklungen 
ermöglichen.  
In einem ersten Schritt der Untersuchung wird zunächst das Artinventar für unterschied-
lich intensiv beweidete Flächen erstellt, um herauszufinden, ob eine mögliche Minderung 
der Habitatqualität bereits zum Verlust von Einzelarten geführt hat. Außerdem werden 
Beuteverfügbarkeit und Vegetationsbedeckung bestimmt, um diejenigen Faktoren zu 
identifizieren, die die Abundanzmuster einzelner Kleinkarnivoren sowie die Gesamtabun-
danz und Diversität der Gilde erklären. Über die Artenvielfalt und Abundanz von Klein-











Die Kartierung der Vegetation sowie die Aufnahme von Abundanz- und Diversitätsmuster 
der Kleinkarnivoren und die Bestimmung ihrer Beuteverfügbarkeit wurde auf fünf Unter-
suchungsflächen (Farmen) mit unterschiedlicher historischer und aktueller Beweidungs-
intensität durchgeführt: Rooivaal (1), Alpha (2), Bloukrans (3), Miershoop Pan (4)
1 und 
Lena (5) (s. Kapitel 1 und 2). Auf Grundlage der räumlichen Skala von jeweils vier 250ha-
Flächen (Block, s. Kapitel 1) pro Farm wurden mögliche Zusammenhänge zwischen 
Vegetationsvariablen, Beuteverfügbarkeit sowie Abundanz und Diversität der 
Kleinkarnivoren untersucht. 
2.2 Vegetationskartierung 
Die Kartierung der Hauptvegetationsklassen Strauch, Gras und krautige Vegetation 
erfolgte in den Jahren 2001 und 2002. Die Datenaufnahmemethode der Vegetationskar-
tierung ist ausführlich in Kapitel 2 beschrieben.  
2.3  Gilde der Kleinkarnivoren 
Im Lebensraum der südlichen Kalahari wird die Verbreitung von 10 Kleinkarnivorenarten 
mit einem Körpergewicht von weniger als 10 kg der Familien Canidae, Felidae, 
Mustelidae und Viverridae beschrieben: Schabrackenschakal (Canis mesomelas), Löffel-
hund  (Otocyon megalotis) und Kapfuchs (Vulpes chama) (Canidae), Wildkatze (Felis 
lybica) und Schwarzfußkatze (Felis nigripes) (Felidae), Streifeniltis (Ictonyx striatus) 
(Mustelidae) sowie Fuchsmanguste (Cynictis penicillata), Schlankmanguste  (Galerella 
sanguinea),  Ginsterkatze (Genetta genetta) und Erdmännchen (Suricata suricatta) 
(Viverridae) (Smithers 1983).  
Kleinkarnivoren ernähren sich vorwiegend von Invertebraten, wie Insekten und Arachni-
den, aber auch Reptilien, Amphibien, Vögel und Kleinsäuger zählen zu ihrem breiten 
Nahrungsspektrum (Smithers 1971; Skinner & Smithers 1990). Ein wahrscheinlicher 
Grund für diese Ernährungsweise ist, dass die superabundante Ressource der Inver-
tebraten bis zu 90% der Tierbiomasse erreichen können (Wilson 1987; May 1988).  
Zur Auswahl der wichtigsten Beutetiergruppen für die Gilde der Kleinkarnivoren in der 
südlichen Kalahari wurde eine Literaturstudie zum Nahrungsspektrum der Einzelarten 
durchgeführt. Neben der jeweiligen artspezifischen Unterschiede im Nahrungsspektrum 
zeigen die Ergebnisse für die Gilde, dass die prozentual höchsten Nahrungsanteile aus 
Käfern (Coleoptera, 19%), Termiten (Isoptera, 21%), Orthopteren (Orthoptera, 18%) und 
Nagetieren (Rodentia, 39%) bestehen (Tab. 1). Daher wurde der Focus der Untersu-
chung zur Beuteverfügbarkeit auf diese vier Beutetiergruppen gesetzt. 
                                                       
1 Aufgrund veränderter Zugangsbestimmungen der Farm 4 wurde die Beuteverfügbarkeit nur für 
das Jahr 2001 bestimmt. 
Nahrungsspek-
trum der Gilde  
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Tabelle 1:  Übersicht des Nahrungsspektrums der einzelnen Kleinkarnivorenarten der südlichen Kalahari. 
















































































































































































































Insecta   65%   52% 88% 61%  19% 24%  61%  96% 73% 72% 89% 
Coleoptera    19%   19%   48%       60%    58% 
Formicidae   0%                
Isoptera    21%   17%  70%  9%       74%    40% 
Orthoptera    18%   22%   30%       96%    34% 
Arachnida   17%   10% 12% 26%  2% 43%  5%  15%   36% 21% 
Scorpiones   5%   6%  12%  13%  2%   5%  13%    
Solifugae   5%   10%   26%    11%  4%      
Reptilia   12%   7%  7% 12%  13% 14%  8%  7% 27% 18%  5% 
Sauria   3%              27%   
Serpentes   0%              4%   
Amphibia   2%       1%   4%  4%  2%   5% 
Aves     7%   5%   4%  10%  14%  6%  15% 8% 6% 2% 
Mammalia   39%   43% 27% 52%  76% 57%  25%  33% 25% 54%   
Rodentia    39%   29% 27% 68%  74% 57%  25%  33% 25% 54%   
Aas   4%   37%             
1 Smithers (1983) (96 Mageninhalte (MI), Botswana (BO) und Zimbabwe (ZI)); Bothma et al. (1984) (87 Kot-
proben, Namibia (NA)) 
2 Smithers (1971) (72 MI, BO); Bothma et al. (1984) (23 Kotproben, NA) 
3 Smithers (1971) (23 MI, BO); Bothma et al. (1984) (25 Kotproben, NA) 
4 Smithers (1971); Smithers & Wilson (1979) (58 MI, BO) 
5 Smithers (1971) (7 MI, BO) 
6 Rowe-Rowe, (1978) (21 MI Südafrika (SA)); Smithers (1983) (36 MI BO und ZI) 
7 Smithers (1971) (54 MI, BO); Lynch (1980) (156 MI, SA); Shepherd et al. (1983) (24 Kotproben, SA); Avenant 
& Nel (1992) (86 Kotproben, SA) 
8 Smithers (1971) (60 MI, BO) 
9 Smithers (1971) (78 MI, BO) 
10  Lynch (1980) (98 MI, SA); Doolan & MacDonald (1996) (6-monatige Direktbeobachtungen, SA) 
2.4  Aufnahme von Abundanz- und Diversitätsmuster der Kleinkarnivoren 
Ein sehr effektiver, systematischer Ansatz, die Abundanz von Kleinkarnivorenarten zu 
bestimmen, ist die Datenaufnahme der relativen Häufigkeit ihrer Spuren (Wilson & 
Delahay 2001). Jede Raubtierart unterscheidet sich durch die charakteristischen Eigen-
schaften ihrer Spur (Bothma & Le Riche 1993; Smallwood & Fitzhugh 1995; Stander 
1998; Sargeant et al. 1998; Wilson & Delahay 2001). Dabei ermöglichen Merkmale, wie 
Form des Spurenabdrucks, Anzahl der Zehen im Spurenabdruck und Abstände zwischen 
den einzelnen Abdrücken, neben der Identifikation der jeweiligen Art auch präzise Anga-
ben über Laufgeschwindigkeit sowie Anzahl, Größe und Gewicht der Individuen (Stuart & 
Stuart 2000; pers. com. Kruiper 2001).  
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Über das artspezifische Spurenmuster der Kleinkarnivoren wurde für jede Art die Abun-
danz sowie für die Gilde die Diversität (Shannon Index) bestimmt (Margalef 1958; Krebs 
1989). 
Die Untersuchungen wurden in drei aufeinander folgenden Jahren (2001 und 2002), 
während der Regen- (März bis Mai) und Trockenzeit (August bis Oktober) sowie während 
der Regenzeit 2003 (März bis Mai) durchgeführt.  
In 2001 wurden für jeden Block (s. Kapitel 1) der Untersuchungsflächen in gleichmäßigen 
Abständen fünf Transekten (5x250m) eingerichtet und beprobt (in 2002 und 2003 jeweils 
10 Transekten). 
Da die Identifikation von Spuren auf vegetationsarmen Flächen wesentlich effektiver und 
schneller durchzuführen ist, als auf Flächen mit hoher Vegetationsbedeckung, wurde bei 
einer Voruntersuchung im Februar 2001 überprüft, ob sich die relative Spurenhäufigkeit 
von Transekten auf Dünen (vegetationsarm) von zufälligen Transekten unterschied. Die 
Ergebnisse zeigten keine signifikanten Unterschiede, so dass die Position sämtlicher 
Transekten auf Dünenkämme festgelegt wurde.  
Bei der Datenaufnahme innerhalb einer Transekte wurde ausschließlich zwischen dem 
Vorkommen der Spur einer Art (1) und dem Fehlen (0) unterschieden. Um mögliche 
Pseudoreplikation, also das mehrfache Aufnehmen von Spuren desselben Individuums 
weitestgehend auszuschließen, wurde eine Entfernung von 1000 Metern zwischen 
einzelnen Transekten gewählt, da diese von den meisten Kleinkarnivorenarten innerhalb 
eines Untersuchungstages nicht zu erreichen waren.  
Aus den Transekten innerhalb eines Blocks der jeweiligen Untersuchungsperioden wurde 






S = ; ti = Anzahl Transekten mit Spur der Art i, tj = Anzahl Transekten pro Block 
Obwohl dieser Index nicht direkt übersetzt werden kann, in z.B. Anzahl von Individuen 
pro Fläche, und er außerdem keine absoluten Dichten misst, zeigt er die relative Abun-
danz einer Kleinkarnivorenart für die jeweilige Untersuchungsfläche an (Sargeant et al. 
1998; Crooks 2002).  
Als Maß für die Diversität wurde der Shannon-Wiener Index H’ verwendet, der aus der 
Informationstheorie abgeleitet wurde. Ziel dieses Index ist es, die Anzahl der Ordnungen 
in einem System zu messen (Margalef 1958). Dabei können in einem ökologischen 
System zwei Ordnungen in einer Artengemeinschaft gemessen werden: (1) Anzahl der 
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der Diversität. Je größer der Wert von H’, desto größer ist die Diversität der Artenge-
meinschaft. Besteht keine Ungewissheit über die Information, ist das Ergebnis von H’=0. 
Dies ist der Fall bei einer Gemeinschaft mit nur einer Art. 
2.5  Bestimmung der Beuteverfügbarkeit 
Die Untersuchungen zur Beuteverfügbarkeit der Focustiergruppen von Arthropoden 
(Coleoptera, Isoptera, Orthoptera) und Nagetiere wurden in zwei aufeinander folgenden 
Jahren (2001 und 2002), während der Regen- (März bis Mai) und Trockenzeit (August bis 
Oktober) durchgeführt. 
2.5.1 Arthropoden 
Zur Bestimmung der Abundanz und Diversität von Arthropoden wurden für jeden Block 
der Untersuchungsflächen je vier Barberfallentransekten (z.B. Greenslade 1964) in 2001 
und 2002 und je 10 Transektstreifmethoden (Mühlenberg 1993) angewandt. 
Die Anordnung der vier Barberfallentransekte innerhalb eines Blocks erfolgte zufällig. 
Eine Probennahme fand an drei aufeinander folgenden Tagen statt. Dafür wurden fünf 
Barberfallen (500ml Plastikbecher) in einem Abstand von jeweils fünf Metern entlang 
einer Transekte eingegraben, so dass die Oberkante der Falle mit der Bodenoberfläche 
abschloss. Jeder Falle wurden 200ml Fangflüssigkeit zugefügt (Wasser) sowie jeweils 
einige Tropfen chemisches Reinigungsmittel (ILFORD Fotomaterial) zur Reduzierung der 
Oberflächenspannung. Dies gewährleistet, dass Individuen die Falle nicht mehr verlassen 
können. Die Identifikation der Arthropoden erfolgte nach der Rapid Assessment of 
Biodiversity (RBA) Methode (Cranston & Hillmann 1992; Olivier & Beattie 1993; Seymour 
& Dean 1999). Nach dieser Methode wurden die Individuen in charakteristische 
morphologische Gruppen eingeteilt und in unterschiedliche taxonomische Einheiten 
(RTUs) sortiert (Olivier & Beattie 1993; Rivers-Moore et al. 1996). Anschließend wurde 
nach Scholtz und Holm (Scholtz & Holm 1989) die Familie der RTUs bestimmt. 
Aufgrund der Nahrungspräferenz einiger Kleinkarnivorenarten für Orthopteren (Tab. 1) 
wurde die Abundanz dieser Beutetiergruppe zusätzlich bestimmt. Die Anordnung der 
Transekten innerhalb eines Blocks erfolgte zufällig. Entlang einer Transekte von 500 
Metern Länge und fünf Metern Breite wurden sämtliche Orthopteren erfasst, die beim 
Abschreiten aufgeschreckt wurden. Diese Methode ist simpel, aber überaus effektiv bei 
der Bestimmung der Abundanz von Orthopteren (Mühlenberg 1993). Durch den Einsatz 
von zwei Handzählgeräten wurde die Anzahl der Orthopteren für zwei unterschiedliche 
Größenklassen (I<4cm, II>4cm) bestimmt.  
 
2.5.2 Nagetiere 
Die Methode zur Datenaufnahme und Bestimmung der Abundanz und Diversität von 
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2.6 Statistische  Auswertung 
Mögliche Unterschiede der Kleinkarnivorenabundanz wurden über ein allgemeines linea-
res Modell mit Messwiederholungen (ALM) getestet (Zar 1998). Dabei wurden Jahr und 
Art als Innersubjektvariablen sowie Farm als Zwischensubjektfaktor in die Analyse einge-
geben, um zu überprüfen, ob Unterschiede zwischen den Jahren (i), zwischen den 
Einzelarten (ii), zwischen Jahren und Einzelarten (iii) sowie Farmen (iv), zwischen 
Einzelarten und Farmen (v) und zwischen den Jahren, Arten und Farmen (vi) bestehen. 
Mit der Levene Statistik wurden die Voraussetzungsbedingungen des ALM, die Homoge-
nität der Varianzen (p>0,01) der einzelnen Kleinkarnivorenabundanz überprüft (Zar 
1998). Nur bei Ergebnissen, die diese Bedingung nicht erfüllen, wurde die Levene Statis-
tik mit dem notwendigen Signifikanzniveau angegeben.  
Signifikante Ergebnisse der Tests (i) bis (vi) im ALM wurden anschließend durch einen 
Mehrfachvergleich der ANOVA (Tukey HSD Post Hoc Test) geprüft, welche Farmen und 
Arten Unterschiede in der Abundanz zwischen den Jahren aufwiesen (Zar 1998). 
Mögliche lineare Zusammenhänge zwischen relativer Häufigkeit der Einzelarten (i), 
Gesamtabundanz aller Arten (ii) sowie Diversität der Gilde (iii) (jeweilige abhängige Vari-
able) und der Vegetation (Strauch, Gras und krautige Vegetation) sowie der Beutever-
fügbarkeit (Coleoptera, Isoptera, Orthoptera und Rodentia) (jeweilige unabhängige 
Variablen), wurden über eine multiple Regressionsanalyse (schrittweise Auswahl) über-
prüft. Kriterium zur Aufnahme einer unabhängigen Variablen war eine Wahrscheinlichkeit 
von p≤0,05 für den F-Wert. Ausgeschlossen wurden Variablen bei einer Wahrschein-
lichkeit von p≥0,1 für F. Der multiple Determinationskoeffizient R² (auch als Bestimmt-
heitsmaß bezeichnet) der Analyse gibt an, welchen Anteil der Varianz der abhängigen 
Variable linear durch die Regressionsgleichung erklärt wird (Kähler 2002). Außerdem 
wird der jeweilige standardisierte Regressionskoeffizient Beta berechnet, der die lineare 
Beziehung beschreibt und die Wichtigkeit der aufgenommenen unabhängigen Variablen 
angibt (Bühl & Zöfel 2000).  
Multiple Regressionsanalysen testen ausschließlich lineare Zusammenhänge zwischen 
abhängigen und unabhängigen Variablen. Dennoch sind insbesondere unimodale Korre-
lationen zwischen Diversitätsindices und z.B. Vegetationsvariablen, wie sie für die 
Intermediate Disturbance Hypothesis (Grime 1973; Connell 1978; Connell 1979) zu er-
warten sind, häufig. Die Beschreibung unimodaler Korrelationen erfolgt in der Regel über 
quadratische Funktionen, dessen statistische Signifikanz durch polynomische Re-
gressionsanalysen getestet wird (Zar 1998). Eine unimodale Korrelation wird durch eine 
Transformation der unabhängigen Variablen mit einer quadratischen Funktion (Xitrans = 
Xi²) linear (Zar 1998). Um mögliche lineare und unimodale Antwortmuster in multiplen 
Regressionsanalysen zu berücksichtigen, wurden die unabhängigen Variablen (Xi) so-
wohl unverändert als auch quadratisch transformiert in die Analyse eingegeben.  
Um mögliche Zusammenhänge zwischen Vegetationsbedeckung (Gras, Strauch und 
krautige Vegetation) und Beutetierverfügbarkeit zu untersuchen, wurden Regressions-
analysen mit Anpassung von linearen (Y=b0+b1x)  und quadratischen Modellen 













3.1  Artinventar der Kleinkarnivoren  
Das Artinventar der Kleinkarnivoren unterschied sich nicht auf den unterschiedlich inten-
siv beweideten Untersuchungsflächen (Farmen). 
Während der Untersuchungen in den Jahren 2001 bis 2003 wurden über das artspezifi-
sche Spurenmuster von Kleinkarnivoren auf insgesamt 500 Transekten 10 Arten der 
Familien Canidae, Felidae, Mustelidae und Viverridae identifiziert: Schabrackenschakal 
(Canis mesomelas), Löffelhund  (Otocyon megalotis) und Kapfuchs (Vulpes chama) 
(Canidae), Wildkatze (Felis lybica) und Schwarzfußkatze (Felis nigripes) (Felidae), 
Streifeniltis  (Ictonyx striatus) (Mustelidae) sowie Fuchsmanguste (Cynictis penicillata), 
Schlankmanguste (Galerella sanguinea, Ginsterkatze (Genetta genetta) und Erdmänn-
chen (Suricata suricatta) (Viverridae).  
3.2  Veränderung der Abundanz einzelner Kleinkarnivoren von 2001 bis 2003 
Die charakteristische Häufigkeitsverteilung der zehn einzelnen Kleinkarnivorenarten 
(Abb. 1) war auf allen Farmen gleich. Besonders auffällig bei diesem Verteilungsmuster 
war, dass einige Arten sehr häufig, andere häufig bzw. selten und sehr selten vorkamen 
(sehr häufige Arten: C. penicillata (S =57%), F. lybica (S =44%) und I. striatus (S =35%); 
häufig: V. chama (S =12%), G. genetta (S =11%) und O. megalotis (S =10%); selten: C. 
mesomelas (S =3%) und S. suricatta (S =3%) sowie sehr selten G. sanguinea (S <1%) 
und F. nigripes (S <1%)).  
Die Kleinkarnivorenabundanz für die Regenzeiten von 2001 bis 2003 unterschieden sich 
(1) zwischen den Jahren (F=24,105; p<0,001), (2) zwischen den Arten (F=1056,312; 
p<0,001), (3) zwischen den Jahren und Arten (F=24,186; p<0,001), (4) zwischen den 
Jahren und Farmen (F=4,506, p<0,05), (5) zwischen den Arten und Farmen (F=15,998; 
p<0,001), und (6) zwischen den Jahren, Arten und Farmen (F=3,895; p<0,05) (allgemei-
nes lineares Modell mit Messwiederholung (ALM)). Eine komplette Übersicht der relativen 
Häufigkeitsentwicklung der Einzelarten für die Regenzeiten von 2001 bis 2003 zeigt 
Abbildung 1. Besonders hervorzuheben ist ein positiver Trend der relativen Häufigkeit 
von drei Arten (G. genetta, G. sanguinea und F. nigripes) innerhalb dieser drei Jahre. 
Dagegen sank zwischen 2001 und 2002 die relative Häufigkeit von vier Arten   
(C. penicillata, I. striatus, O. megalotis, und V. chama) signifikant, während keine Ver-
änderung im dritten Jahr festgestellt wurde (Post Hoc Test ANOVA, p<0,05) (Abb. 1). Die 
übrigen drei Arten (F. lybica, C. mesomelas und S. suricatta) unterschieden sich in den 
Jahren 2001 bis 2003 dagegen nicht. 
Die relative Häufigkeit von Kleinkarnivoren war in allen Jahren auf der Farm (5) mit der 
höchsten Beweidungsintensität deutlich niedriger als auf den übrigen Farmen (Post Hoc 
Test ALM, p<0,05). Signifikant niedrigere Kleinkarnivorenabundanzen auf dieser Farm 
wurden für die Arten F. lybica, I. striatus, O. megalotis, G. genetta, G. sanguinea und S. 
suricatta festgestellt (Post Hoc Test ANOVA, p<0,05). Für die Arten C. penicillata,  
V. chama, C. mesomelas, und F. nigripes bestanden keine Unterschiede zwischen den 



















































































































Canis mesomelas Galerella sanguinea
Felis nigripes Suricata suricatta
 
Abbildung 1:  Annuelle Veränderungen der relativen Häufigkeit von 10 Kleinkarnivorenarten für die Regenzei-
ten von 2001 bis 2003: A sehr häufige Arten (Cynictis penicillata,  Felis lybica und Ictonyx 
striatus), B häufige Arten (Otocyon megalotis, Vulpes chama und Genetta genetta), C seltene 
Arten (Canis mesomelas und Suricata suricatta), D sehr seltene Arten (Galerella sanguinea und 
Felis nigripes). Dargestellt ist der Spuren Index S (relative Häufigkeit) pro Jahr (± Standard-
fehler). Unterschiedliche Buchstaben zeigen signifikante Unterschiede zwischen den Jahren an 
(ANOVA, Tukey HSD Post Hoc Test, Signifikantsniveau: p<0,05) 
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3.3  Abundanzmuster der Einzelarten  
Unabhängig von saisonalen oder farmspezifischen Unterschieden der relativen Häufigkeit 
von Kleinkarnivoren können zwei wesentliche Faktoren das jeweilige Abundanzmuster 
der Einzelarten erklären: Vegetation und Beuteverfügbarkeit. Zur Identifikation derjenigen 
Habitatparameter, die den größten Anteil der Varianz dieser Muster erklären, bzw. am 
Besten vorhersagen können, wurden multiple Regressionsanalysen mit schrittweiser 
Auswahl der Variablen für (i) vier Beutetiergruppen (Orthoptera, Isoptera, Coleoptera und 
Rodentia) und (ii) drei Vegetationsvariablen (Gras-, Strauch- und krautige Vegetations-
bedeckung) über den kompletten Untersuchungszeitraum durchgeführt.  
 
3.3.1  Einfluss der Beuteverfügbarkeit auf die Abundanzmuster 
Wie zu erwarten, zeigten unabhängige multiple Regressionsanalysen für jede Art an, 
dass die Wahrscheinlichkeit des Vorkommens einzelner Kleinkarnivoren positiv mit der 
Beuteverfügbarkeit korreliert (Tab. 2).  
Die relative Häufigkeit von Termiten korrelierte mit der Abundanz von Schlankmangusten 
(Galerella sanguinea) und Schwarzfußkatzen (Felis nigripes), Orthopteren mit der Abun-
danz von Fuchsmangusten, Afrikanischer Wildkatze und Streifeniltis sowie Nagetiere mit 
der Abundanz von Ginsterkatzen und Löffelhunden (Termiten: G. sanguinea, Beta=0,605, 
p<0,01 und F. nigripes, Beta=0,795, p<0,001; Orthopteren: C. penicillata, Beta=0,579, 
p<0,01; F. lybica, Beta=0,626, p<0,01 und I. striatus, Beta=0,690 p<0,001 sowie Nage-
tiere: G. genetta, Beta=0,520, p<0,05 und O. megalotis, Beta=0,532, p<0,05) (Tab. 2).  
Drei (Termiten, Orthopteren und Nagetiere) der vier Beutetiergruppen erklärten die ver-
schiedenen Abundanzmuster für diese sieben Kleinkarnivorenarten. Für das jeweilige 
optimale Modell wurde ebenfalls jeweils nur eine Variable in die Analyse aufgenommen.  
Die Qualität der Regressionsmodelle der einzelnen Kleinkarnivoren waren relativ hoch für 
F. nigripes (63,2%, F=30,85, p<0,001) und I. striatus (47,6%, F=16,32, p<0,001) und 
erklärten einen großen Anteil der Varianz der beiden Abundanzmuster und einen relativ 
geringen Anteil für die übrigen Arten (F. lybica, 39%, F=11,61, p<0,01; G. sanguinea, 
37%, F=10,42, p<0,01; C. penicillata, 34%, F=9,09, p<0,01; O. megalotis, 28%, F=7,09, 
p<0,05 und G. genetta, 27%, F=6,67, p<0,05). 
Für die Arten S. suricatta, C. mesomelas und V. chama konnten keine signifikanten Re-
gressionsmodelle mit einer der vier Beutetiervariablen erzeugt werden.  
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Tabelle 2:  Schrittweise multiple Regressionsmodelle der Auswirkungen der Beuteverfügbarkeit von vier Grup-
pen (Orthoptera, Isoptera, Coleoptera und Rodentia) auf die Abundanzmuster von 10 Kleinkarnivo-
renarten in der südlichen Kalahari. Aufnahmekriterien für Variablen in die multiple Regressionsana-
lyse: p(F-Wert) ≤ 0,05; Ausschlusskriterien: p(F-Wert) ≥ 0,1. 
Art   Aufgenommene  Variable    R²    p(R²)   Beta    p(Beta) 
Cynictis penicillata    Orthoptera    0,336 < 0,01 0,579    < 0,01
Genetta genetta    Rodentia    0,270 < 0,05 0,520    < 0,05
Suricata suricatta     keine Korrelation        
Galerella sanguinea    Isoptera    0,367 < 0,01 0,605    < 0,01
Felis lybica    Orthoptera    0,392 < 0,01 0,626    < 0,01
Felis nigripes    Isoptera    0,632 < 0,001 0,795    < 0,001
Ictonyx striatus    Orthoptera    0,476 < 0,001 0,690    < 0,001
Canis mesomelas   keine  Korrelation       
Otocyon megalotis    Rodentia    0,283 < 0,05 0,532    < 0,05
Vulpes chama   keine  Korrelation       
 
 
3.3.2  Einfluss der Vegetation auf die Abundanzmuster 
Multiple Regressionsmodelle für jede Art zeigen an, dass die Wahrscheinlichkeit des 
Vorkommens einzelner Arten mit der Vegetationsbedeckung korreliert (Abb. 2, Tab. 3). 
Für die Abundanzmuster von fünf Kleinkarnivorenarten wurden signifikante Regressions-
modelle mit Vegetationsvariablen ermittelt (Tab. 3). Von Bedeutung für die Korrelationen 
waren zwei (Gras- und Strauchbedeckung) der drei Vegetationsvariablen, von denen 
jeweils nur eine zur Charakterisierung der Regressionsmodelle in die Analyse aufgenom-
men wurde. Das bedeutet, dass eine einzelne Vegetationsvariable das optimale Modell 
erklärte.  
Die multiplen Regressionsmodelle zeigen positive Korrelationen zwischen der Grasbe-
deckung und der relativen Häufigkeit der Einzelart (C. penicillata, Beta=0,615, p<0,01; F. 
lybica, Beta=0,766, p<0,001 und I. striatus, Beta=0,579, p<0,01), dagegen negative für 
die Strauchbedeckung an (S. suricatta, Beta=-0,489, p<0,05 und V. chama, Beta=-0,488, 
p<0,05) (Tab. 3). Allerdings ist der Anteil der Varianz, der durch die jeweilige 
Regressionsgleichung bestimmt wurde, relativ gering und damit die Qualität der Reg-
ressionsmodelle nur mäßig: 38% für C. penicillata (F=10,97, p<0,01), 34% für I. striatus 
(F=9,08, p<0,01), 24% für S. suricatta (F=5,66, p<0,05) und 24% für V. chama (F=5,64, 
p<0,05). Lediglich für das Abundanzmuster von F. lybica erklärt die Grasbedeckung 59% 
(F=25,52, p<0,001) des Anteils der Varianz (Tab. 3).  
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Tabelle 3:  Schrittweise multiple Regressionsmodelle der Effekte von Vegetationsvariablen (Strauch-, Gras- 
und krautige Vegetationsbedeckung) auf die Abundanzmuster von 10 Kleinkarnivorenarten in der 
südlichen Kalahari. Aufnahmekriterien für Variablen in die multiple Regressionsanalyse: p(F-
Wert)≤0,05; Ausschlusskriterien: p(F-Wert)≥0,1. 
Art   Aufgenommene  Variable    R²    P(R²)  Beta   P(Beta) 
Cynictis penicillata    Grasbedeckung    0,379 < 0,01 0,615    < 0,01
Genetta genetta   keine  Korrelation
1      
Suricata suricatta    Strauchbedeckung    0,239   < 0,05   -0,489    < 0,05
Galerella sanguinea   keine  Korrelation       
Felis lybica    Grasbedeckung    0,586 < 0,001 0,766    < 0,001
Felis nigripes   keine  Korrelation       
Ictonyx striatus    Grasbedeckung    0,335 < 0,01 0,579    < 0,01
Canis mesomelas   keine  Korrelation       
Otocyon megalotis   keine  Korrelation
1      
Vulpes chama    Strauchbedeckung    0,238 < 0,05 -0,488    < 0,05
1 Für Genetta genetta und Otocyon megalotis konnte ein Zusammenhang mit der Strauchbedeckung über eine 
Regressionsanalyse mit einem quadratischen Modell gezeigt werden (vgl. Abb. 2) 
Interessanterweise wurde für zwei weiteren Arten (G. genetta, R² =0,444, F=6,78, p<0,01 
und O. megalotis, R² =0,374, F=5,07, p<0,05), über eine Regressionsanalyse mit Anpas-
sung an ein quadratisches Modell (Y=b0+b1x+b2x²), Korrelationen zwischen Abundanz 
und Strauchbedeckung ermittelt (Abb. 2).  
 A    Genetta g. (R² = 0,444 **)
Strauchbedeckung [%]






























 B     Otocyon m. (R² = 0,374 *)
Strauchbedeckung [%]








Abbildung 2:  Zusammenhang zwischen der relativen Häufigkeit von Genetta genetta (A) sowie Otocyon 
megalotis (B) und der Vegetationsvariable Strauchbedeckung (Regressionsanalyse mit quadra-
tischem Modell (Y=b0+b1x+b2x²)). Dargestellt ist der Track Index S (relative Häufigkeit) pro 
Untersuchungsblock (± Standardfehler).  
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Dadurch war es möglich, die Abundanzmuster von insgesamt sieben der 10 Kleinkarnivo-
renarten durch einzelne Vegetationsvariablen zu erklären. Für die Abundanzmuster von 
G. sanguinea, F. nigripes und C. mesomelas wurden mit keiner der Vegetationsvariablen 
signifikante Regressionsmodelle erzeugt. 
3.4  Auswirkungen der Vegetation auf die Beuteverfügbarkeit 
Die Abundanz der einzelnen Beutetiergruppen wurde maßgeblich von der Vegetation 
beeinflusst. Dabei wurden unterschiedliche signifikante Antwortmuster bei zunehmender 
Strauchbedeckung für die relative Häufigkeit von Käfern, Orthopteren und Nagetieren 
ermittelt, dagegen keines für Termiten (Abb. 3). 
Lineare Regressionsanalysen zeigten mit zunehmender Strauchbedeckung eine 
Abnahme der Orthopterenabundanz (R²=0,666, F=27,97, p<0,001, Abb. 3B).  
Regressionsanalysen mit Anpassung an ein quadratisches Modell (Y=b0+b1x+b2x²) zeig-
ten mit zunehmender Strauchbedeckung ein unimodales Antwortmuster für Käfer 
(R²=0,508, F=7,23, p<0,001) mit einem Individuenmaximum bei einer Strauchbedeckung 
von ca. 15% (Abb. 3A) und für Nagetiere (R²=0,782, F=15,77, p<0,001) mit einem Maxi-
mum bei einer Strauchbedeckung von ca. 12,5% (Abb. 3D).   
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 D    Rodentia (R² = 0,782 ***)
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Abbildung 3:  Auswirkungen zunehmender Strauchbedeckung auf die relative Häufigkeit von vier 
Beutetiergruppen (A Coleoptera, B Orthoptera, C Isoptera und D Rodentia) Regressionsanalyse 
mit Anpassung von linearem (Y=b0+b1x) und quadratischem Modell (Y=b0+b1x+b2x²)). Darge-
stellt ist die relative Häufigkeit für jede Beutetiergruppe (± Standardfehler) sowie das jeweils 
optimale Regressionsmodell.  
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3.5  Gesamtabundanz und Diversität der Kleinkarnivorengilde 
Regressionsanalysen zwischen Abundanzmustern einzelner Kleinkarnivorenarten und 
der Vegetation sowie der Beutetierverfügbarkeit zeigen artspezifische Korrelationen zu 
bestimmten Vegetations- oder Beutetiergruppenvariablen, die sich zwischen den Arten 
unterscheiden. Auf der Basis dieser artspezifischen Abundanzen wurde das Variablenset 
um Vegetationsparameter und Beutetiergruppen ergänzt, um diejenigen Faktoren zu 
identifizieren, die den größten Anteil der Varianz von (i) Abundanz- und (ii) Diversitäts-
muster der Gilde erklären.  
Interessanterweise zeigten die multiplen Regressionsmodelle, dass sowohl 
Gesamtabundanz als auch Diversität der Kleinkarnivoren besser durch die Variable 
Strauchbedeckung erklärt wurden, als durch eine der Beutetiergruppen (Abb. 4, Tab. 4).  
Die Wahrscheinlichkeit des Vorkommens von Kleinkarnivoren sank mit steigender 
Strauchbedeckung (Tab. 4A). Bereits Modell 1 der multiplen Regressionsanalyse erklärte 
mit 78% (F=64,50, p<0,001) einen sehr großen Anteil der Varianz dieses Musters über 
die Variable Strauchbedeckung, die negativ mit der Abundanz korrelierte (Beta=-0,884, 
p<0,001). In Modell 2 erklärte die zusätzlich aufgenommene Variable 
Orthopteraabundanz weitere 9% des Anteils der Varianz. Insgesamt wurden 87% 
(F=56,15, p<0,001) der Varianz des Musters durch das Modell 2 erklärt, wobei die Abun-
danz der Gilde negativ mit der Strauchbedeckung (Beta=-0,535, p<0,001) und positiv mit 
der Orthopteraabundanz (Beta=0,457, p<0,01) korrelierten (Tab. 4A). Eine graphische 
Darstellung des optimalen Regressionsmodells, das den größten Anteil der Varianz der 
Abundanz erklärt, zeigt Abbildung 4A. 
Die Diversität von Kleinkarnivoren korrelierte mit einer quadratischen Funktion der 
Strauchbedeckung (Tab. 4B). Für das Diversitätsmuster wurden zwei multiple 
Regressionsmodelle aus dem Variablenset generiert. Im ersten Modell erklärte die 
transformierte Variable (Xvtrans = Xv²,  Methoden) (Strauchbedeckung)² 59% (F=20,39, 
p<0,001) der Varianz dieses Musters. Dabei korrelierte die Diversität der Kleinkarnivo-
rengilde  negativ mit (Strauchbedeckung)² (Beta=-1,368, p<0,001). Die darüber hinaus 
aufgenommene Variable (Grasbedeckung)² in Modell 2 erklärte einen weiteren Anteil von 
29% der Varianz des Diversitätsmusters der Kleinkarnivoren. Durch das Modell 2 wurden 
insgesamt 89% (F=50,49, p<0,001) der Varianz des Musters erklärt. Hier korrelierte die 
Diversität der Gilde sowohl negativ mit der Strauchbedeckung² (Beta=-1,368, p<0,001) 
als auch mit der (Grasbedeckung)² (Beta=-0,806, p<0,001) (Abb. 4B, Tab. 4B).  
 
  









































































































  B          Diversität(Gilde)  (R² = 0,886 ***)
 
Abbildung 4:  Optimale Modelle der multiplen Regressionsanalyse für A Gesamtabundanz der und B Diversi-
tät von Kleinkarnivoren in der südlichen Kalahari. 
 
 
Tabelle 4:  Schrittweise multiple Regressionsmodelle der Effekte von Vegetationsvariablen (Xv) (Strauch-, 
Gras- und krautige Vegetationsbedeckung), Beuteverfügbarkeit (Coleoptera, Orthoptera, Isoptera 
und Rodentia) und die relative Häufigkeit der einzelnen Kleinkarnivoren auf (A) die Gesamtabun-
danz sowie (B) der Diversität der Kleinkarnivorengilde in der südlichen Kalahari. Aufnahmekriterien 
für Variablen in die multiple Regressionsanalyse: p(F-Wert)≤0,05; Ausschlusskriterien: p(F-Wert)≥0,1. 
Nach der Intermediate Disturbance Hypothesis (Grime 1973; Connell 1978; Connell 1979) könnte 
eine unimodale Korrelation zwischen der Diversität der Kleinkarnivorengilde und einer Vegetations-
variablen bestehen. Aus diesem Grund wurden zuvor die Vegetationsvariablen (Xv)  mit einer 
quadratischen Funktion transformiert (Xvtrans=Xv²) (Methoden). 
Abhängige Variable  Modell    Aufgenommene Variable   R²    p(R²)   Beta    p(Beta) 
1  Strauchbedeckung  0,782 < 0,001 -0,884    < 0,001




Kleinkarnivorengilde  Abundanz Orthoptera  0,457    < 0,01
1  (Strauchbedeckung)²    0,593 < 0,001 -0,770    < 0,001
2  (Strauchbedeckung)²    0,886 < 0,001 -1,368    < 0,001
B 
Diversität der 
Kleinkarnivorengilde   (Grasbedeckung)²   -0,806    <  0,001
 
  
Anthropogene Landnutzung im Farmland der südlichen Kalahari .  
 
122 
3.5.1  Veränderung der Gesamtabundanz und Diversität von 2001 bis 2003 
Die Ergebnisse der multiplen Regressionsanalysen zeigen, dass ein sehr hoher Anteil 
der Varianz von sowohl Abundanz- als auch Diversitätsmuster durch die Strauchbe-
deckung erklärt wird. Um die Bedeutung dieser Variablen als Störungsindikator für die 
Beweidungsintensität darüber hinaus noch besonders herauszustellen, wurden für jedes 
Untersuchungsjahr separate Regressionsanalysen mit linearem Modell für die 
Gesamtabundanz der Gilde und quadratischen Modell für die Diversität der Gilde durch-
geführt. Eine graphische Darstellung der Ergebnisse zeigt Abbildung 5.  
Mit zunehmender Strauchbedeckung sank die Gesamtabundanz der Gilde in allen Unter-
suchungsjahren hoch bis höchst signifikant (R²2001=0,660, p<0,001; R²2002=0,690, 
p<0,001 und R²2003=0,543, p<0,01) (wobei sich jeweiliger Achsenabschnitt und Steigung 
der Regressionsgeraden unterschieden).  
Die Ergebnisse der Regressionsanalyse zwischen Kleinkarnivorendiversität und Strauch-
bedeckung mit Anpassung an ein quadratisches Modell (Abb. 5B) zeigen für jedes Unter-
suchungsjahr höchst signifikante, unimodale Korrelationen (R²2001=0,741, p<0,001; 
R²2002=0,841, p<0,001 und R²2003=0,833, p<0,001). Dabei unterschieden sich Achsenab-
schnitt und quadratische Gleichung nur geringfügig. Höchste Diversitätswerte wurden für 
die Kleinkarnivorengilde bei einer Strauchbedeckung zwischen ca. 10 und 15% erreicht 
(Abb. 5B).  
 A   Gesamtabundanz der Gilde
Strauchbedeckung [%]





























2001 R² = 0,660 ***
2002 R² = 0,690 ***
2003 R² = 0,543 **
 B   Diversität der Gilde
Strauchbedeckung [%]






















2001 R² = 0,741 ***
2002 R² = 0,841 ***
2003 R² = 0,833 ***
 
Abbildung 5:  Auswirkungen zunehmender Strauchbedeckung auf die Gesamtabundanz (A) und die Diversität 
(B) der Kleinkarnivorengilde für die Jahre 2001 bis 2003. Regressionsanalyse mit Anpassung 
von linearem (Y=b0+b1x) und quadratischem Modell (Y=b0+b1x+b2x²)). Dargestellt ist in (A) der 
Spuren Index S (relative Häufigkeit) aller Kleinkarnivorenarten und (B) der Shannon Index (H’) 
der Gilde. 
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3.5.2 Regenerationspotential  von  Kleinkarnivoren in gestörten Weidegebieten 
Abbildung 6 zeigt die relative Häufigkeit von Kleinkarnivoren in drei Jahren mit unter-
schiedlicher Niederschlagsmenge auf den fünf Untersuchungsfarmen. Überdurchschnitt-
lich hohe, mittlere Jahresniederschläge wirkten sich signifikant positiv auf die 
Kleinkarnivorendichte auf Farmen mit einer mittleren Strauchbedeckung von weniger als 
18% aus (Abb. 6). Diese positiven Effekte überdurchschnittlich hoher Jahresnieder-
schläge führten bei Farm 5 mit einer Strauchbedeckung von 24% nicht zu einer 

























































Abbildung 6:  Effekte von überdurchschnittlich hohem Jahresniederschlag auf die Abundanz von Kleinkarnivo-
ren in Abhängigkeit der Vegetationsbedeckung für fünf unterschiedlich intensiv beweideten 
Farmen in der südlichen Kalahari. Quelle des angegebenen mittleren Jahresniederschlags: 
South African Weather bureau, Department of Environmental Affairs and Tourism, Twee 
Rivieren. Unterschiedliche Buchstaben zeigen signifikante Unterschiede der relativen Häufigkeit 
zwischen den Jahren an (ANOVA, Tukey HSD Post Hoc Test, Signifikantsniveau p=0,05).  
  




3.6.1 Diversität  von  Kleinkarnivoren 
Zur Beschreibung der Diversität von Kleinkarnivoren in der südlichen Kalahari eignet sich 
die Ginsterkatze (Genetta genetta) als Indikatorart. Das multiple Regressionsmodell mit 
einem Variablenset, bestehend aus den Abundanzen der Einzelarten, zeigt für die Diver-
sität der Gilde, dass die Wahrscheinlichkeit des Vorkommens von Kleinkarnivoren mit 
zunehmender Häufigkeit von G. genetta steigt (R²=0,563, F=23,15, p<0,001).  
Jedoch zeigte die Analyse des kompletten Variablensets (Abundanz der Einzelarten, 
Beuteverfügbarkeit und Vegetationsparameter), dass die Diversität der Kleinkarnivoren-
gilde noch besser durch die Vegetationsvariable Strauchbedeckung² erklärt wurde (Abb. 
4, Tab. 4). 
3.6.2  Diversität der Beutetierfänge 
Eine Erhebung der zoologischen Artenvielfalt des gesamten Systems war innerhalb der 
Untersuchung nicht möglich. Dennoch wurde über die Datenaufnahmen zur Bestimmung 
der Beuteverfügbarkeit der Kleinkarnivoren ein breites Spektrum der Zoodiversität aufge-
nommen: Nagetiere, Orthoptera, Coleoptera, Isoptera sowie zahlreiche Beifänge bei den 
Barberfallenfängen, darunter Formicidae, Mantodea, Phasmatodea, Solifugae, Scorpio-
nes und Araneae.  
Interessanterweise stieg mit zunehmender Artenvielfalt dieser Tiergruppen (Beutetier-
fänge) auch die Diversität der Kleinkarnivoren (R²=0,267, F=5,35, p<0,05) (Abb. 7B). 
Obwohl sich G. genetta als Indikatorart für die Diversität der Kleinkarnivoren eignet, 
bestand dagegen keine signifikante Korrelation mit der Diversität der Beutetierfänge 
(Abb. 7A).  
 A    Genetta genetta (n.s.)
Diversität Beute [H']


































 B    Kleinkarnivoren (R²=0,267*)
Diversität Beute [H']

























Abbildung 7:  Zusammenhang zwischen Diversität der Beutetierfänge und der Indikatorart Genetta genetta  
(A) sowie der Diversität der Kleinkarnivoren (B).  




Diese Untersuchung ist der erste Ansatz, mögliche Auswirkungen anthropogener Land-
nutzung auf die Abundanz und Diversität von Kleinkarnivoren in einem ariden Savannen-
system zu analysieren. Zunächst überprüfte ich, welche Arten auf den fünf Farmen mit 
unterschiedlichen Bestockungsdichten vorkamen. Dabei war zu erwarten, dass sich 
hauptsächlich die Beuteverfügbarkeit sowie das aktuelle Vegetationsmuster auf die 
Populationsdynamik der Kleinkarnivoren auswirken und somit die Artenzusammenset-
zung sowie die relative Häufigkeit der Einzelarten bestimmen. Interessanterweise 
wurden, obwohl beide Faktoren gute Regressionsmodelle für die Abundanzmuster 
einzelner Kleinkarnivoren lieferten, die Gesamtabundanz und Diversität der Gilde am 
besten über den Vegetationsparameter Strauchbedeckung erklärt. Darüber hinaus unter-
suchte ich, ob sich eine Kleinkarnivorenart als Bioindikator für die Diversität der Gilde 
eignete.  
4.1  Kleinkarnivoren und Beweidungsintensität 
Die Artenzusammensetzung auf den Untersuchungsfarmen, bestehend aus 10 Kleinkar-
nivorenarten, ist typisch für den Lebensraum der südlichen Kalahari (Smithers 1983). Da 
keine Unterschiede im Artinventar zwischen den unterschiedlich intensiv genutzten 
Farmen festgestellt wurden, scheinen die Auswirkungen von Beweidung mehr die Häufig-
keitsverteilungen der Einzelarten als die Artenzusammensetzung der Kleinkarnivoren zu 
betreffen. Der potentiell höchste Grad einer Habitatfragmentierung, der Habitatverlust 
(Tscharntke et al. 2002), der zum Ausschluss einzelner Kleinkarnivorenarten geführt 
hätte, gilt nicht für die Untersuchungsfarmen.  
Allerdings zeigen meine Ergebnisse auch, dass bei einer hohen Weideintensität (5,68 
LSU/ 100ha) die relative Häufigkeit von sechs Arten erheblich sank. Hier stellt sich die 
Frage, ob ausschließlich der direkte Einfluss der Beuteverfügbarkeit oder auch der 
indirekte der Vegetation die Abundanz einzelner Kleinkarnivorenarten bestimmen.  
4.2  Welcher Parameter bestimmt die Abundanz einzelner Kleinkarnivoren? 
Obwohl Kleinkarnivoren als Teil derselben ökologischen Gilde betrachtet werden, zeigen 
meine Ergebnisse heterogene Antwortmuster ihrer Sensitivität gegenüber der Vegetati-
onsbedeckung und der Verfügbarkeit ihrer Beutetiergruppen. Beide Variablen konnten 
unabhängig voneinander die Abundanz einzelner Kleinkarnivoren erklären (Tab. 2, 3). 
Wie zu erwarten, wurde mit sinkender Beuteverfügbarkeit eine Abnahme der Abundanz 
von Kleinkarnivoren (sieben Arten) festgestellt (Tab. 2). Allerdings wurden lediglich zwei 
Arten (C. penicillata und G. genetta) direkt von der Abundanz ihrer aus der Literatur 
bekannten Beutetierpräferenzen beeinflusst (Smithers 1971; Lynch 1980; Shepard et al. 
1983; Avenant & Nel 1992). Dagegen war der Zusammenhang zwischen der Insekten-
gruppe Isoptera (Termiten) und Felis nigripes sowie Galerella sanguinea überraschend, 
da Termiten bislang nie explizit als Bestandteil des Beutespektrums dieser beiden Arten 
identifiziert wurden (Smithers 1971). Dennoch nehme ich nicht an, dass die Existenz 
dieser Kleinkarnivoren maßgeblich von Termiten direkt beeinflusst wurde. Vielmehr 
scheint die Abundanz von Isoptera falsch eingeschätzt worden zu sein. Obwohl Probleme 
Die Artenzusam-
mensetzung ist 





verfügbarkeit   
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bei der Verwendung der hierfür eingesetzten Barberfallen bekannt sind (Topping & 
Sunderland 1992; Seymour & Dean 1999; Southwood & Henderson 2000), wird diese 
Methode als am meisten verlässlich angesehen, um die relative Häufigkeit und Diversität 
nicht flugfähiger Arthropoden (hier Käfer und Termiten) zu erfassen (Rivers-Moore et al. 
1996). Meines Erachtens scheinen aber die Ergebnisse für Termiten nicht ihre 
tatsächliche Abundanz widerzuspiegeln, da sie nur selten in den Barberfallen gefangen 
wurden, obwohl sich ihre Bodennester überall auf den Flächen befanden und ihre Aktivi-
täten regelmäßig zu beobachten waren. Für die übrigen Beutetiergruppen dagegen sind 
die hier verwendeten Methoden ausreichend validiert: Ihre Ergebnisse liefern sehr 
verlässliche Aussagen über eine Individuendichte pro Flächeneinheit, sowohl für 
Nagetiere (z.B. Parmenter & Macmahon 1983; Adler et al. 1997) als auch für Orthopteren 
(z.B. Mühlenberg 1993).  
Eine weitere Besonderheit wurde bei Felis lybica festgestellt. Für diese Art wäre aufgrund 
ihrer starken Nahrungspräferenz für Rodentia (Smithers 1971) eine Korrelation mit der 
Abundanz dieser Beutetiergruppe zu erwarten gewesen. Jedoch zeigen die Ergebnisse 
der Regressionsanalyse keine Korrelation mit Rodentia. Dies könnte darauf hinweisen, 
dass nicht nur die Beutetiere direkt, sondern auch Vegetation einen wesentlichen Einfluss 
auf die Abundanzmuster der Kleinkarnivoren haben könnten.  
Tatsächlich konnten auch Vegetationsvariablen (Gras- und Strauchbedeckung) direkt 
Abundanzmuster von fünf Kleinkarnivorenarten prognostizieren (Tab. 3). Dabei stieg die 
Wahrscheinlichkeit des Vorkommens einiger Arten mit zunehmender Grasbedeckung, 
während sie für andere Arten mit steigender Strauchbedeckung sank. Da die Vegetati-
onsbedeckung sich auf einer kleineren räumlichen Skala auf die Abundanz der verschie-
denen Beutetiergruppen auswirkte (Abb. 3), ist der Einfluss der Vegetation auf die Abun-
danzmuster einzelner Kleinkarnivoren zunächst damit zu erklären, dass mit zunehmender 
Strauchbedeckung oder abnehmender Grasbedeckung die Nahrungsverfügbarkeit sinkt. 
Das Antwortmuster der Abundanz von Nagetieren zeigt bei zunehmender Grasbe-
deckung eine exponentielle Sättigung (Kapitel 3) und einen unimodalen Verlauf bei 
zunehmender Strauchbedeckung (Abb. 3). Andere Untersuchungen erklärten die 
Antwortmuster von Nagetieren auf einen zunehmenden Anteil unterschiedlicher Vegetati-
onsparameter an der Vegetationsbedeckung auch mit der dadurch verursachten Verän-
derung der Ressourcenverfügbarkeit von Nahrung und Prädationsschutz (Price & Jenkins 
1986; Kotler & Brown 1988; Wada & Uemura 1994). Der positive Einfluss der Gras-
bedeckung auf Orthopteren (Abb.3) bestätigt frühere Untersuchungen an Arthropoden, 
deren Biomasse und Diversität mit ansteigender Grasbedeckung zunahmen (z.B. 
Hutchinson & King 1980). 
Über die Abnahme der Beuteverfügbarkeit hinaus ist bei hohen Strauchbedeckungen 
eine Störung der Habitatkonnektivität sehr wahrscheinlich, zumindest auf einer räumli-
chen Skala, die eine Erreichbarkeit von Nahrungspatches mit hoher Qualität reduziert. 
Infolgedessen steigt der Zeitanteil des Nahrungssuchverhaltens und somit das eigene 
Prädationsrisiko der Kleinkarnivoren durch große Greifvögel (Rasa et al. 1992), wie dem 
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4.3  Einfluss der Habitatparameter auf Gesamtabundanz und Diversität 
Interessanterweise wurde –im Gegensatz zu den Abundanzmustern der einzelnen Klein-
karnivoren– die Gesamtabundanz und Diversität der Gemeinschaft ausschließlich durch 
die Vegetationsbedeckung bestimmt und nicht auch von der Verfügbarkeit einzelner 
Beutetiergruppen. 
Für die Gesamtabundanz der Kleinkarnivoren war der Einfluss der Vegetationsvariablen 
Strauchbedeckung stärker, als die Verfügbarkeit einer oder einem Set der Beutetiergrup-
pen (Abb. 4A, Tab. 4A). Dabei erklärte die relative Häufigkeit von Orthopteren einen 
geringfügig weiteren Anteil für das Muster der Gilde. Hierbei ist zu berücksichtigen, dass 
die Abundanz von Orthoptera negativ mit zunehmender Strauchbedeckung korrelierte 
(Abb. 3) und daher keine statistisch verlässliche Aussage darüber getroffen werden kann, 
ob die Variable Orthopteraabundanz  diesen höheren Anteil der Varianz tatsächlich 
erklärte. Hierdurch wird bereits die Komplexität des Nahrungsnetzes in der südlichen 
Kalahari deutlich.  
Die Ergebnisse deuten darauf hin, dass das breite Nahrungsspektrum der Kleinkarni-
voren eine opportunistische Ernährungsweise ermöglicht: Sie fressen das, was gerade 
abundant ist. Dadurch können sie Populationsschwankungen einzelner Beutetierarten 
oder -gruppen kompensieren. Daher ist die Bedeutung einer einzelnen Beutetiergruppe 
für die Gesamtabundanz relativ niedrig, während die Strauchbedeckung als Indikator für 
die Verfügbarkeit der gesamten Beutetiergruppen die Gesamtabundanz der Kleinkarnivo-
ren bestimmt. 
Folgerichtig wurde auch die Diversität der Kleinkarnivoren von der Strauchbedeckung 
bestimmt (Abb. 4B, Tab. 4B). Darüber hinaus wurde über den Anteil von Gräsern an der 
Vegetationsbedeckung zusätzlich ein noch höherer Anteil der Varianz der Kleinkarnivo-
rendiversität erklärt. Jedoch muss dieses Ergebnis (Modell 2 der multiplen Regressions-
analyse) aufgrund der Korrelation zwischen Gras- und Strauchbedeckung kritisch 
betrachtet werden. Es kann keine statistisch verlässliche Aussage darüber getroffen 
werden, ob die zweite aufgenommene Variable Grasbedeckung² diesen höheren Anteil 
der Varianz tatsächlich und unabhängig von der vorhandenen Korrelation zur Strauchbe-
deckung erklärt. Trotzdem zeigt dieses Ergebnis den wichtigen Einfluss der aktuellen 
Beweidungsintensität an. Denn innerhalb eines sehr kurzen Zeitraums von einigen 
Monaten können Weidetiere die Grasbedeckung erheblich reduzieren, während keine 
Veränderungen bei der Strauchbedeckung zu beobachten wären (Skarpe 1990; Milton 
1994; Jeltsch et al. 1997; Roques et al. 2001). Dabei sinkt in sehr kurzer Zeit die 
Nahrungsgrundlage zahlreicher Beutetiere. Dies führt etwas zeitversetzt zu einer 
Abnahme der Beuteverfügbarkeit (Parmenter & Macmahon 1983) und wird sich schließ-
lich negativ auf die Kleinkarnivoren auswirken. Der dennoch geringere Einfluss der Gras-
bedeckung auf die Diversität der Kleinkarnivoren ist damit zu erklären, dass eine 
Regeneration der Grasmatrix bereits mit dem nächsten Regen im darauf folgenden Jahr 
erfolgen kann. Ein ganz ähnlicher Effekt wurde in mediterranen Ökosystemen beobachtet 
(Torre & Diaz 2004): Eine massive Störung durch Feuerereignisse führte zu einer 
unmittelbaren Vernichtung der Grasbiomasse, aber einer geringen Störung der Strauch-
vegetation. Infolgedessen wurde ein vorübergehender Ausschluss sämtlicher Nagetiere, 
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von Kleinkarnivoren beobachtet (Torre & Diaz 2004). Da die Frequenz der Feuer-
ereignisse nicht zu einem dauerhaften Verlust der Grasmatrix führten, war die Wieder-
besiedlung und Bestandsetablierung von Nagetieren sowie die Erholung des Kleinkarni-
vorenbestands innerhalb eines relativ kurzen Zeitraums (ca. 1-2 Jahre) möglich (Torre & 
Diaz 2004). Dagegen ist eine Regeneration der Grasmatrix in verbuschten Gebieten, die 
gleichzeitig zu einer Steigerung der Beuteverfügbarkeit führen würde, kaum möglich 
(Milton & Dean 1995; Van Auken 2000; Roques et al. 2001). In diesen Gebieten ist die 
Degeneration des Weidelands so weit fortgeschritten, dass auch eine Erholung des 
Kleinkarnivorenbestands nicht mehr erfolgen kann.  
Ein besonders wichtiges Ergebnis ist das unimodale Antwortmuster der Kleinkarnivoren-
diversität bei zunehmender Strauchbedeckung mit maximaler Diversität bei einer 
Strauchbedeckung zwischen ca. 10 und 15% (Abb. 5B). Dies zeigt, dass Gebiete mit 
einer solchen Strauchbedeckung optimale habitatspezifische Eigenschaften aufweisen, 
um maximale Kleinkarnivorendiversität aufrechterhalten zu können. Dieses Ergebnis 
unterstützt die Intermediate Disturbance Hypothesis (Grime 1973; Connell 1978; Connell 
1979): Entlang eines Störungsintensitätsgradienten ist nach dieser Hypothese ein unimo-
dales Antwortmuster von Artengemeinschaften mit maximaler Diversität bei mittlerer 
Störungsintensität zu erwarten. In der vorliegenden Untersuchung wirkt sich eine mittlere 
Störungsintensität bei Bestockungsdichten von ca. 3,5-4 LSU pro 100 Hektar positiv auf 
die Diversität von Kleinkarnivoren in der südlichen Kalahari aus.  
Meine Ergebnisse zeigen deutlich den besonders wichtigen Einfluss des Anteils von 
Sträuchern an der Vegetationsbedeckung auf die Kleinkarnivoren in der südlichen 
Kalahari. Obwohl die Strauchbedeckung nicht die beste erklärende Variable für die 
Abundanzmuster der Einzelarten war, ist sie die stärkste erklärende Variable für die 
Gesamtabundanz und die Diversität der Gilde. Gleichzeitig zeigt sie direkt die Störungs-
intensität durch Beweidung an (Kapitel 2). Darüber hinaus integriert die Variable 
Strauchbedeckung habitatspezifische Eigenschaften, wie die Nahrungsverfügbarkeit von 
vier Beutetiergruppen, die Konnektivität von Nahrungspatches mit hoher Qualität, das 
Prädationsrisiko durch Greifvögel sowie das Nistplatzangebot (Kapitel 4).  
Die Schlussfolgerung dieser Ergebnisse ist, dass eine mäßige Beweidungsintensität 
positiv die Diversität beeinflusst. Eine durch dauerhafte Überbeweidung verursachte 
Verbuschung dagegen mindert die Abundanz und Diversität von Kleinkarnivoren und 
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4.4  Indikatorart für eine Indikatorgilde ? 
Bioindikatoren sind wertvolle Werkzeuge, die eine kosten- und zeitintensive Datenauf-
nahme zur Erstellung von Artinventaren und zur Bestimmung von Abundanz- und Diversi-
tätsmustern erheblich reduzieren. (Mac Nally & Fleishman 2004). Die Anforderungen an 
eine Indikatorart sind simpel: Sie soll den Artenreichtum einer Artengemeinschaft oder 
eines kompletten Systems reflektieren (Chapin et al. 2000; Mooney 2000). 
Die vorgestellten Ergebnisse zeigen, dass für eine ad hoc Beurteilung der Klein-
karnivorendiversität in der südlichen Kalahari sich die Ginsterkatze (Genetta genetta) gut 
als Indikatorart eignet, wenngleich die Prognosequalität über die Strauchbedeckung 
sogar noch höher ist. Obwohl es unwahrscheinlich scheint, anhand einer Indikatorart 
einer einzelnen taxonomischen Gruppe ausreichend Informationen über den Artenreich-
tum des gesamten Systems zu erhalten, sind Indikatorarten innerhalb ihrer taxono-
mischen Grenze sehr effektiv (Fleishman et al. 2000). Aufgrund der taxonomischen 
Limitierung von Indikatorarten sollten auf ihrer Grundlage keine Landnutzungsent-
scheidungen getroffen werden (Prendergast et al. 1993; Vessby et al. 2002). Dennoch 
könnte sich eine Art mit opportunistischer Ernährungsweise am Ende einer Nahrungs-
kette, die auf ein diverses Nahrungsspektrum angewiesen ist, besonders eignen, um 
weitestgehend eine aktuelle Systemintegrität zu erfassen.  
Meines Erachtens ist eine Gilde als Bioindikator auf einer hohen Trophieebene dafür 
wesentlich geeigneter, denn ihr Sensitivitätspotential gegenüber Systemstörungen ist die 
Summe diverser Reaktionen gegenüber Umweltänderungen aller Einzelarten. Ein deutli-
ches Indiz für die bessere Eignung der Gilde gegenüber der einzelnen Art als Indikator ist 
die Beobachtung, dass in dieser Untersuchung mit zunehmender Diversität der Kleinkar-
nivorengilde auch die Artenvielfalt der Beutetierfänge stieg. Dagegen wurde kein solcher 
Zusammenhang zwischen Indikatorart (G. genetta) und der Diversität der Beutetierfänge 
festgestellt (Abb. 7A). Diese Ergebnisse bestätigen andere Studien zur Bedeutung von 
Gilden als Bioindikatoren (Germaine et al. 1998). 
Ginsterkatze ist 
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4.5  Beurteilung der aktuellen Systemintegrität 
Im Zeitrahmen meiner Untersuchungen war es natürlich nicht möglich, die komplette 
Biodiversität der südlichen Kalahari aufzunehmen. Es gibt bisher auch weder ein interna-
tional akzeptiertes Indikatorsystem zur einheitlichen Klassifizierung und Interpretation der 
biologischen Artenvielfalt, noch ein geeignetes Maß, das die Integrität eines Ökosystems 
beschreibt (vgl. UNEP 1992). Trotz dieser Einschränkungen zeigen meine Ergebnisse 
deutliche Hinweise auf die aktuelle Integrität von Weidegebieten und damit der System-
integrität dieses Lebensraums. 
Aufgrund der Sensitivität von Kleinkarnivoren gegenüber anthropogener Störungen durch 
Beweidung sinkt ihre Diversität in der südlichen Kalahari in durch Überbeweidung 
verbuschten Gebieten. Diese Gilde ist dabei ein sehr guter Indikator für die strukturelle 
Diversität der Vegetation und für die Abundanz und Diversität zahlreicher Beutetiergrup-
pen. So zeigt das Antwortmuster der Kleinkarnivorendiversität einen unimodalen Verlauf 
mit zunehmender Strauchbedeckung, und ihre Diversität sinkt mit abnehmender Diversi-
tät ihres Beutespektrums.  
Ein Verlust der Diversität von beiden Gruppen, Kleinkarnivoren (Räubern) und 
Beutetieren, sind ein alarmierendes Signal dafür, dass die Kapazität eines Systems mit 
einer ausgewogenen und anpassungsfähigen Artengemeinschaft deutlich gestört ist 
(Sinclair et al. 2003). Obwohl die Räuber-Beute-Beziehungen in dieser Studie nicht direkt 
untersucht wurden, ist davon auszugehen, dass sich der Verlust der zoologischen Diver-
sität von Karnivoren und ihrer Beutetiere bei zunehmender Verbuschung besonders 
negativ auf die strukturelle Organisation des Nahrungsnetzes in diesem Lebensraum 
auswirkt (Dyer & Stireman 2003; Dyer & Letourneau 2003).  
Dies betrifft nicht nur die trophischen Interaktionen zwischen Kleinkarnivoren und ihre 
Beutetieren, sondern außerdem die Dynamik des gesamten Lebensraums (Dunne et al. 
2002). Empirische (z.B. Kotler 1984; Angerbjorn 1989; Meserve et al. 1993; Norrdahl & 
Korpimaki 1995), experimentelle (Newsome et al. 1989; Lagos et al. 1995) und theoreti-
sche (Hanski & Korpimaki 1995) Untersuchungen haben gezeigt, dass Kleinkarnivoren 
z.B. die Populationen von Nagetieren regulieren und stark limitieren. Ein Ausschluss von 
Karnivoren führte zu einem Anstieg der Nagerpopulationen mit dramatischen Auswirkun-
gen für die Vegetation (Gutiérrez et al. 1997; Schmitz et al. 2000; Norrdahl et al. 2002). 
Indirekte positive Effekte durch einen Kleinkarnivorenausschluss wurden für annuelle 
Pflanzen (Norrdahl et al. 2002) und signifikant negative Effekte für die Futterpflanzen der 
Nagetiere (Gutiérrez et al. 1997; Norrdahl et al. 2002), die sehr häufig auch die Futter-
pflanzen von Weidetieren sind (Tainton 1999), festgestellt.  
Neben den direkten Effekten von Kleinkarnivoren auf ihre Beute und den indirekten auf 
die Vegetation, zeigt der Verlust der Kleinkarnivorendiversität bei hoher Strauchbe-
deckung eine Störung der Ausgewogenheit dieser Artengemeinschaft in Gebieten mit 
starker Beweidungsintensität an.  
Darüber hinaus zeigen meine Ergebnisse innerhalb der drei Untersuchungsjahre auch 
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überbeweideten Gebieten an (Abb. 6). Die relative Häufigkeit von Kleinkarnivoren auf 
Farmen mit einer geringeren Weideintensität war nicht nur höher als auf Farmen mit einer 
stärkeren Intensität, sondern führte in Jahren mit überdurchschnittlich hohem mittlerem 
Jahresniederschlag zu einem weiteren Anstieg der Kleinkarnivorendichte. Dabei sind 
Niederschlagsmengen in ariden Gebieten sowohl ein gutes Maß für die habitatspezifi-
sche Produktivität der Vegetation (Snyman & Fouché 1993; Dahlberg 2000; Roques et al. 
2001) als auch für Tiergruppen, die sich direkt von der Vegetation ernähren (Coe et al. 
1976; East 1984; Perrin & Swanepoel 1987; Adler et al. 1999; Lima et al. 1999; Ernest et 
al. 2000), wie die Beute der Kleinkarnivoren (z.B. Smithers 1983; Bothma et al. 1984; 
MacDonald & Nel 1986; Avenant & Nel 1992; Nel & Kok 1999). Diese generell positiven 
Effekte hoher Niederschlagsmengen in ariden Gebieten führten auf einer stark beweide-
ten Farm nicht zu einer signifikanten Zunahme der Abundanz von Kleinkarnivoren. So ist 
nicht nur das Regenerationspotential der Vegetation in durch Überbeweidung gestörter 
Habitate sehr gering (Westoby et al. 1989; Milton et al. 1994), sondern auch das der 
Kleinkarnivoren. 
Die Schlussfolgerung meiner Ergebnisse ist, dass die Diversität der Kleinkarnivoren 
einen Großteil der Biodiversität für die Untersuchungsflächen in der südlichen Kalahari 
widerspiegelt. Dabei integriert die Kleinkarnivorengilde als Indikatorvariable neben der 
zoologischen Diversität (i) auch die strukturelle Diversität der Vegetation (ii) sowie die 
strukturelle Organisation im Nahrungsnetz (iii). 
5. Ausblick 
Auf der Basis der hier gewonnen Kenntnisse über abundanz- und diversitätsbestim-
mende Faktoren für Kleinkarnivoren in der südlichen Kalahari sind weitere Untersuchun-
gen zu den räumlichen Aspekten der Habitatfragmentierung sehr zu empfehlen. 
Besonders nützlich wären Studien zur Bestimmung der Flächengröße mit niedriger 
Habitatqualität, die ein Überleben von Individuen nicht mehr gewährleisten, um das 
Immigrationspotential und die Stabilität der Populationen präziser quantifizieren zu 
können. Darüber hinaus sollte ein großräumiges Landschaftsmodell entwickelt werden, 
das die Dynamik der Populationsentwicklung von Tier- und Pflanzenarten unter verschie-
denen Landnutzungsszenarien prognostiziert, um bedeutungsvolle Entscheidungen 
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Fazit für den Naturschutz 
In dieser Untersuchung wurden die Auswirkungen anthropogener Landnutzung auf die 
Diversität von Kleinkarnivoren einer ariden Savanne, der südlichen Kalahari, analysiert. 
Relevante Ergebnisse für den Naturschutz sind, dass die Diversität der Kleinkarnivoren 
einen Großteil der Biodiversität für die Untersuchungsflächen in der südlichen Kalahari 
widerspiegelt. Positiv auf die Diversität wirken sich Buschdichten von etwa 12,5% aus, 
die durch mittlere Bestockungsdichten von ca. 3,5 Großvieheinheiten pro 100 Hektar 
(z.B. Rinder mit 420kg Körpergewicht) entstehen. Allerdings führen bereits mehr als   
5 Großvieheinheiten über einen Beweidungszeitraum von mehreren Jahrzehnten zu einer 
deutlich negativen Störung der Systemintegrität. Dennoch bleiben meine Ergebnisse auf 
eine lokale Skala verschieden intensiv beweideter Farmen limitiert. 
Als Wissenschaftler möchte ich meinen Forschungsauftrag nicht auf das Prozessver-
ständnis beschränken, sondern ebenfalls eine politische Stellung dazu nehmen. 
Basierend auf den Ergebnissen dieser Studie ist es innerhalb eines relativ kurzen 
Zeitraums möglich, den Status Quo der Kleinkarnivorendiversität für die gesamte Region 
der südlichen Kalahari zu erfassen, um die aktuelle Integrität dieses Lebensraums zu 
bewerten. Zur Umsetzung schlage ich vor, so genannte paraecologists einzusetzen, die 
ein solches Monitoring durchführen könnten. Nach meiner Erfahrung sind für diese 
wertvolle Arbeit besonders Mitglieder der Khomani-San-Buschmann-Gemeinschaft 
geeignet, denn insbesondere die alten Männer verfügen meist über exzellente Kennt-
nisse zur Identifikation von Kleinkarnivorenspuren. Dabei könnten sie nicht nur ihr Wissen 
an die heranwachsende Generation vermitteln und somit jahrtausende alte traditionelle 
Fähigkeiten weitergeben, sondern gleichzeitig einen modernen Beitrag für den aktuellen 
Naturschutz leisten. Dies wäre auch aus sozialpolitischer Sicht Südafrikas eine gute 
Chance, neue Perspektiven für die Khomani-San-Gemeinschaft zu bieten, die vor 
wenigen Jahren in der südlichen Kalahari sozusagen „wiederangesiedelt“ wurden. Denn 
das verklärte, romantische Bild einer friedlichen Buschmann-Gemeinschaft, die in 
aktuellen Fernsehreportagen „halbnackt“ in völligem Einklang mit der Natur leben, trügt. 
In Wirklichkeit bestehen in dieser Gegend der Kalahari massive Alkoholprobleme auf-
grund fehlender Perspektiven für die noch fremden Khomani-San in ihrem neuen 
ursprünglichen Land. Über den symbolischen Wert von Kleinkarnivoren in mytholo-
gischen Geschichten der Khomani-San hinaus, könnten diese Tiere auch eine besondere 
Bedeutung für die kulturelle Stabilität der Khomani-San und damit den Status einer kultu-
rell definierten Schlüsselartengemeinschaft
1 erhalten. 
Auf der Basis dieses Monitorings könnte ermöglicht werden, zukünftige Entwicklungen zu 
prognostizieren sowie Hilfestellungen zu leisten für politische Debatten, deren legislatives 
Entscheidungspotential die Weichen für die Zukunft der südlichen Kalahari stellt. Aktuelle 
Richtlinien für Bestockungsdichten mit ertragsmaximierter Zielsetzung könnten ökolo- 
 
                                                       
1 Cristancho, S. & Vining, J. (2003) Culturally-defined keystone species: a proposal. International 
Young Scientists’ Global Change Conference 16.11.-20.11.2003, Trieste, Italien.  
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gisch optimiert werden, um die Integrität dieses Lebensraums auch in Zukunft zu gewähr-
leisten. Als Erfolgskontrolle ist es notwendig, das oben genannte Monitoring in regelmä-
ßigen Abständen von ca. 5 Jahren wiederholt durchzuführen. Eine besonders wertvolle 
Ergänzung zu diesem schnell durchzuführenden Monitoring wäre die Entwicklung eines 
großräumigen Landschaftsmodells, das die Dynamik der Populationsentwicklung von 
Tier- und Pflanzenarten unter verschiedenen Landnutzungsszenarien prognostiziert. 
Wenn Schutz und Erhaltung der Biodiversität in der südlichen Kalahari das Ziel 
politischer Entscheidungen sein soll, ist es wichtig, diesen Handlungsbedarf rechtzeitig 
einzuleiten. Dadurch kann die Bedrohung einer zunehmenden Verbuschung durch Über-
beweidung, die zu einem Verlust der Biodiversität der südlichen Kalahari führt, verhindert 
werden. Denn ohne Managementvorschläge werden Farmer ihre Weidetiere auch auf 
den verbliebenen Inseln im Landnutzungsmosaik der südlichen Kalahari weiden lassen, 
so lange, bis im wörtlichen Sinne kein Gras mehr wächst. Dabei ist es falsch anzuneh-
men, dass Farmer prinzipiell ihr Land überweiden und Beweidung generell negative 
Auswirkungen auf die Diversität hat. Ganz im Gegenteil: Erstens sind Farmer meistens 
sehr an einer nachhaltigen Bewirtschaftung interessiert, die eine stetige Weidelandquali-
tät gewährleistet, und zweitens führt eine mittlere Beweidungsintensität sogar zu einer 
Maximierung der Diversität von Weideland in der südlichen Kalahari. 
Das Potential, übergreifende Lösungen für den Naturschutz sowie der kulturellen und 
sozialpolitischen Probleme in der südlichen Kalahari durch die vermittelnde Rolle von 
Kleinkarnivoren zu erzielen, ist hoch!  
  




Anthropogene Landnutzung in ariden Savannen verändert die strukturelle Diversität der 
Vegetation und bedroht damit die Artenvielfalt der Flora und Fauna von etwa 20% der 
Landoberfläche der Erde. Ziel meiner Dissertation war es, den Einfluss von Landnutzung 
auf die Abundanz und Diversität von Kleinkarnivoren und ihrer Beutetiere zu untersu-
chen. Dabei sollten Bioindikatoren identifiziert werden, die eine Einschätzung der 
Diversität im Farmmosaik der südlichen Kalahari ermöglichen. Entlang eines Weideinten-
sitätsgradienten analysierte ich mit Hilfe freilandökologischer Methoden die komplexen 
Zusammenhänge zwischen Beweidungsintensität, struktureller Diversität der Vegetation, 
Beuteverfügbarkeit und Diversität von Kleinkarnivoren. 
Nach den Ergebnissen dieser Studie in der südlichen Kalahari kann ich folgende Aussa-
gen über die anthropogene Störung der Integrität von ariden Savannensystemen durch 
Beweidung treffen (Abb. 1): 
1.  Eine Steigerung der Bestockungsdichten von Weidetieren führte zu drastischen 
Veränderungen der Zusammensetzung und strukturellen Diversität der Vegetation. 
Dabei sank mit zunehmendem Beweidungsdruck der Anteil an Gräsern an der 
Vegetationsbedeckung bei gleichzeitigem Anstieg der Strauchvegetation. Die Hetero-
genität des Habitats, gemessen in Anzahl von Strauchpatches (Ø>4m) pro Hektar, 
zeigte einen unimodalen Verlauf bei steigender Strauchbedeckung und damit bei 
steigender Weideintensität. Maximale Habitatheterogenität wurde bei einer Strauch-
bedeckung von ca. 20% festgestellt. 
2.  Die Größenklassenverteilung der Strauchstrukturen von zwei Farmen weist darauf 
hin, dass die Beweidungsintensität vor ca. 25 bis 50 Jahren deutlich höher war, als 
die aktuelle. Eine Möglichkeit, Hinweise auf die Beweidungsintensität der letzen 100 
Jahre zu gewinnen, ist eine Analyse der Größenklassenverteilung von Strauchstruk-
turen. Dies ist eine besonders wertvolle Information zur Einschätzung, ob der gegen-
wärtige Vegetationszustand einer Farm durch die in der Regel nur für die letzten ca. 
15 Jahre gut dokumentierten Bestockungsdichte zu erklären ist.  
3.  Der Anteil von Sträuchern an der Vegetationsbedeckung eignet sich aufgrund dieser 
Ergebnisse besonders gut, um den Gesamtbeweidungsdruck mehrerer Jahrzehnte 
darzustellen. 
4.  Die beobachteten Veränderungen der Vegetation wirkten sich sowohl auf Tierarten 
aus, die sich direkt von pflanzlicher Kost ernähren als auch auf solche am Ende einer 
Nahrungskette: Die Effekte zunehmender Strauchbedeckung (und damit steigender 
Beweidungsintensität) auf die relative Häufigkeit der wichtigsten Beutetiere von 
Kleinkarnivoren unterschieden sich zwischen den einzelnen Gruppen. Es bestand 
eine lineare negative Korrelation für Orthopteren, während unimodale Antwortmuster 
für Käfer mit maximaler Abundanz bei einer Strauchbedeckung von ca. 15% und für 
Nagetiere bei ca. 12,5% festgestellt wurden, wohingegen keine Korrelation für Termi-
ten ermittelt werden konnte. 
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1.  In Kapitel 3 der Studie konnte die wesentliche Bedeutung der räumlichen Skala für 
das Auflösungsvermögen von Abundanz- und Diversitätsmuster am Beispiel der 
Nagetiergemeinschaft gezeigt werden. Ihre Muster und damit die Auswirkungen von 
Beweidung wurden ausschließlich auf einer großen räumlichen Skala (250ha) 
identifiziert, nicht jedoch auf der Skala des mittleren Aktionsraums (1ha). Ein 
wichtiges Fazit dieser Ergebnisse ist, dass zuerst diejenige räumliche Skala 
identifiziert werden muss, auf der ein Organismus mit Habitatstrukturen (z.B. 
geeigneten Nahrungsplätzen) interagiert, um die Effekte von Veränderungen der 
strukturellen Zusammensetzung von Habitaten verstehen zu können. 
2.  Dabei führte steigende Grasbedeckung zu einer exponentiellen Sättigung der 
Gesamtabundanz sowie der Diversität der Nagetiere. Dagegen wurde bei Zunahme 
der Strauchbedeckung ein unimodales Muster für Gesamtabundanz und Diversität 
festgestellt. Interessanterweise stiegen die Individuenzahlen für zwei Arten bis zu 
einer mittleren Strauchbedeckung, während sie für zwei andere Arten sanken. 
3.  Obwohl ein hoher Strauchanteil sich durchgehend negativ auf die Beuteverfügbarkeit 
auswirkte, haben Sträucher eine besondere Bedeutung für die Artenvielfalt in diesem 
Lebensraum, da sie als Schutz- und Nistplatz wichtige Funktionen erfüllen. Am 
Beispiel von Fuchsmangusten (Cynictis penicillata) konnte ich exemplarisch die 
zentralen Funktionen von Sträuchern und ihren Einfluss auf den Reproduktionserfolg 
dieser Art zeigen. Interessanterweise waren die Auswirkungen von Sträuchern 
inkonsistent für unterschiedliche räumliche Skalen.  
4.  Im Mikrohabitat haben Strauchstrukturen positive Eigenschaften (Schutzfunktionen). 
Fuchsmangusten legten ihre Bauten meistens unter Sträuchern an, um ein Einstür-
zen durch Huftrampeln zu verhindern und ihr Prädationsrisiko durch Greifvögel zu 
reduzieren. Für die Anlage ihrer Reproduktionsbauten wählten sie Strauchstrukturen 
mit einem Durchmesser von mindestens sechs Metern (bevorzugt der Art Acacia 
hebeclada) und außerdem, wenn sich im Umkreis von 10 Metern kein weiterer 
Strauchpatch befand.  
5. Auf einer größeren räumlichen Skala (im Umfeld von einem Hektar um 
Reproduktionsbauten) wurden Flächen mit einer Strauchbedeckung präferiert, die ge-
ringer war, als zufällige Flächen im Habitat. Dabei wirkte sich zunehmende 
Strauchbedeckung auch negativ auf die Gruppengröße und den Reproduktionserfolg 
dieser Art aus. Für eine erfolgreiche Reproduktion bei Fuchsmangusten scheint die 
Strauchbedeckung im Umfeld von einem Hektar um die Reproduktionsbauten einen 
Schwellenwert zwischen 10 und 15% nicht überschreiten zu dürfen. Dies ist mit der 
sinkenden Beuteverfügbarkeit (Nagetiere und Arthropoden) bei zunehmender 
Strauchbedeckung zu begründen. 
6.  Überraschenderweise wurde trotz der dramatischen Auswirkungen von Verbuschung 
auf die Beutverfügbarkeit von Kleinkarnivoren ein identisches Artinventar von 10 
Kleinkarnivoren auf den unterschiedlich intensiv beweideten Farmen festgestellt. 
7.  Dennoch unterschieden sich die Abundanzen der Einzelarten deutlich zwischen 
diesen Farmen. Die Abundanz der jeweiligen Einzelarten konnte über Regressions- 
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modelle mit Vegetationsparameter oder Beutetierverfügbarkeit erklärt werden. Im 
Gegensatz dazu war die Strauchbedeckung die beste erklärende Variable für 
Gesamtabundanz und Diversität der Gilde. Sie integriert habitatspezifische Eigen-
schaften, wie die Verfügbarkeit von vier Beutetiergruppen, die Konnektivität von 
Nahrungspatches mit hoher Qualität, das Prädationsrisiko durch Greifvögel sowie 
das Nistplatzangebot. Dabei sank mit zunehmender Strauchbedeckung die 
Gesamtabundanz, während für die Diversität ein unimodales Muster mit maximaler 
Diversität bei einer Strauchbedeckung von ca. 12,5% festgestellt wurde. 
5.  Für eine Einschätzung der Diversität von Kleinkarnivoren eignet sich die Ginsterkatze 
(Genetta genetta) als Indikatorart. 
6.  Interessanterweise war die Strauchbedeckung ein noch besserer Bioindikator für die 
Einschätzung der Diversität von Kleinkarnivoren.  
7.  Die Schlussfolgerung meiner Ergebnisse ist, dass die Diversität der Kleinkarnivoren 
einen Großteil der Biodiversität der Untersuchungsflächen in der südlichen Kalahari 
widerspiegelt. Dabei integriert die Kleinkarnivorengilde als Indikatorvariable neben 
der zoologischen Diversität (i) auch die strukturelle Diversität der Vegetation (ii) sowie 
die strukturelle Organisation im Nahrungsnetz (iii). Kleinkarnivoren erhalten dadurch 
einen Status einer Indikatorgilde und eignen sich damit sehr gut zur Beurteilung der 
südlichen Kalahari oder einer anderen Weidelandschaft arider Savannen.  
8.  Das für den Naturschutz wichtigste Ergebnis meiner Arbeit ist, dass höchste Diversi-
tät aller Untersuchungsorganismen bei einer Strauchbedeckung zwischen 10 und 
15%, also einer mittleren Beweidungsintensität von ca. 3,5 LSU/ 100ha, festgestellt 
wurde. Daher wirken sich mäßige Bestockungsdichten durchaus positiv auf die 
Diversität aus, während eine Überbeweidung einen dramatischen Rückgang der 
Artenvielfalt in diesem Lebensraum verursacht.  
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8 Reproduktionserfolg C. penicillata  
 
 
Abbildung 1:  Zentrale Ergebnisse der Untersuchung von anthropogener Landnutzung im Farmland der südli-
chen Kalahari  
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